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Resumo 
 
O presente trabalho teve como objetivo avaliar o potencial da macrófita flutuante Lemna 
minor como bioindicador de toxicidade numa água residual doméstica, avaliando a eficiência de 
tratamento da ETAR de Fernão Ferro. Deste modo, foram efetuados ensaios de ecotoxicidade 
com L. minor na água residual bruta e tratada, tendo sido avaliado o número de frondes e a área 
foliar, para calcular a taxa de crescimento específica média e yield. Os testes de ecotoxicidade em 
água são bastante importantes, em particular quando a matriz aquosa é complexa como é o caso 
das águas residuais que contêm muitos compostos dissolvidos. 
 Na água residual bruta obteve-se, para o parâmetro número de frondes, uma CE50 de 
4,6% para yield e de 11,2% para a taxa de crescimento específica média, enquanto que para a 
área foliar, obteve-se uma CE50 de 9,6% tanto para yield como para a taxa de crescimento 
específica média. Os valores obtidos indicam que uma percentagem de água residual bruta 
apresenta uma elevada inibição no crescimento de L. minor. 
Apesar do efluente ter sido tratado na ETAR, a água residual tratada apresentou uma 
toxicidade só ligeiramente inferior à da água residual bruta. De realçar que, apesar desta 
toxicidade, os valores dos parâmetros físico-químicos da água residual tratada, como CQO, SST e 
fósforo total, não ultrapassaram os valores limites de emissão exigidos pelo Decreto-Lei n.º 
236/98. 
Os resultados permitiram concluir que tanto a água residual bruta como a água residual 
tratada, apresentaram elevada inibição de crescimento de L. minor. O potencial deste macrófita 
como bioindicador para os testes de ecotoxicidade foi demostrado, permitindo avaliar se o 
processo de tratamento é suficiente para diminuir o impacte no meio aquático recetor. 
 
Palavras-chave:  
Águas residuais, teste de ecotoxicidade, Lemna minor, macrófitas 
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Abstract 
 
The aim of the present work was to evaluate the potential of the floating macrophyte 
Lemna minor as a bioindicator of toxicity in domestic wastewater, evaluating the treatment 
efficiency of the waste water treatment plant Fernão Ferro. To this end, toxicity tests were carried 
out with L. minor using both untreated and treated wastewater, and the frond number and frond 
area were evaluated to enable calculation of toxicity values for the average specific growth rate and 
yield. Ecotoxicological tests are particularly important in complex water samples, which is the case 
for domestic wastewater. 
 In the untreated wastewater, an EC50 of 4,6% was obtained for yield and 11,2% for the 
average specific growth rate for frond numbers frond area, an EC50 of 9,6% was obtained for both 
yield and the average specific growth rate. These toxicity values indicate that a small percentage of 
untreated wastewater has a high growth inhibition for L. minor. 
The treated wastewater showed toxicity values that were only slightly lower than those 
obtained for the untreated wastewater. Interestingly, besides this toxicity, the values measured for 
physical-chemical parameters, i.e. COD, TSS and total phosphorus, did not exceed their water 
quality standards required by Decree Law Nº236/98. 
The results allow to conclude that both the untreated and treated wastewater presented 
high inhibition of L. minor growth. The potential of this macrophyte as a bioindicator for ecotoxicity 
testing was demonstrated, allowing to evaluate if the treatment process is sufficient to reduce the 
impact on the receiving waterbody. 
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1. Introdução 
 
 Enquadramento e definição do estudo 
 
A água é um dos recursos naturais mais essenciais à vida na Terra. O acesso a água 
potável tornou-se um dos maiores desafios da sociedade atual, devido ao crescente desequilíbrio 
entre o consumo e a disponibilidade de água doce, existente em apenas 3% da água do planeta. 
O uso crescente de água na agricultura, na indústria e fins domésticos resulta na má qualidade da 
água e na sua escassez  (Jackson et al., 2001).  
As descargas das estações de tratamento de águas residuais (ETAR) municipais e 
industriais, para o meio recetor, foram identificadas como uma das principais fontes de poluição da 
água nos países industrializados (Prasse et al., 2015). Os avanços nas tecnologias de tratamento 
das águas residuais são cruciais para limitar a carga de nutrientes e contaminantes microbianos e 
químicos que entram nas águas superficiais, apesar do processo de tratamento de águas 
residuais ter um papel importante no desenvolvimento sustentável como ferramenta para a 
proteção das águas recetoras. 
Tendo em conta, o aumento da população mundial e o número crescente de populações 
servidas por ETAR é previsível, no futuro, um aumento de águas residuais descarregadas para o 
meio recetor. Por sua vez, devido à escassez crescente de água será exigida a reutilização da 
água residual devidamente tratada.  
As ETAR com tratamento secundário não têm capacidade de remover todos os nutrientes 
e contaminantes dissolvidos, podendo apenas diminuir as suas concentrações para um valor 
aceitável.  
Atualmente, a qualidade da água nos efluentes tratados tem sido usualmente baseada no 
controlo dos parâmetros como carência bioquímica de oxigénio (CBO5), carência química de 
oxigénio (CQO), sólidos suspensos totais (SST) fósforo total e azoto total, em vários países, 
incluindo Portugal. Afim de prevenir a libertação contínua de micropoluentes orgânicos e 
inorgânicos da ETAR em águas superficiais, a Comissão Europeia adotou a Diretiva Quadro da 
Água, que exige um bom estado em termos de quantidade e qualidade (químico e ecológico), 
implementando a melhor técnica disponível para controlar a sua emissão (Bundschuh et al., 2011; 
Gargosova & Urminska, 2017; Prasse et al., 2015; Reemtsma et al., 2006). 
As análises químicas podem detetar muitos compostos dissolvidos na ordem dos 
picogramas por litro nas águas residuais, mas dificilmente é possível identificar a totalidade dos 
compostos dissolvidos presentes nas águas residuais em concentrações muito baixas. Porém, 
ainda é difícil a identificação de alguns compostos (devido a concentrações abaixo do limite de 
deteção). Também deve ter-se em conta os possíveis efeitos combinados, como os sinergismos e 
antagonismos, nos compostos presentes na água residual. Por isso, é relevante realizar não só 
análises químicas, como também ensaios ecotoxicológicos para avaliar os efeitos biológicos 
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causados pelas descargas de águas residuais nos meios recetores aquáticos (Gargosova & 
Urminska, 2017). 
Os testes ecotoxicológicos na água são particularmente essenciais quando a matriz é 
complexa, ou seja, com vários tipos de substâncias dissolvidas, como é o caso das águas 
residuais que contêm muitos compostos orgânicos e inorgânicos, macronutrientes e 
micronutrientes dissolvidos. Sendo os componentes emergentes os mais problemáticos devido ao 
seu impacte a longo prazo no meio aquático, mesmo em concentrações mínimas. A avaliação da 
toxicidade pode permitir avaliar se o processo de tratamento é suficiente para diminuir o impacte 
ambiental sobre as águas superficiais e também antever os possíveis efeitos no ecossistema 
aquático (Bundschuh, 2014; Gargosova & Urminska, 2017; Mendonça et al., 2011). 
Segundo Gargosova & Urminska (2017), os organismos mais utilizados e recomendados 
para testes de ecotoxicidade em meio aquático são: i) os crustáceos Thamnocephalus platyurus e 
Daphnia magna, como representantes dos consumidores, ii) a planta aquática Lemna minor e iii) a 
planta terrestre Allium cepa, como representantes dos produtores primários e iv) a bactéria 
marinha Vibrio fischeri como decompositor. 
As macrófitas flutuantes do género Lemna encontram-se distribuídas em ecossistemas 
lênticos como lagos, lagoas e corpos de água salobros por várias regiões dos continentes, exceto 
no Ártico e Antártica. A família Lemnaceae compreende cinco géneros, com 37 espécies de 
plantas monocotiledóneas aquáticas e contém as menores angiospérmicas do mundo, em que 
algumas espécies atingem o comprimento máximo de 0,3 milímetros (Appenroth et al., 2013; 
Cheng & Stomp, 2009; Hillman et al., 1978; Les et al., 2002). Estas plantas possuem uma taxa de 
crescimento exponencial, tendo tempos de duplicação de dois dias ou menos, como é o caso da 
Lemna minor, também conhecida como lentilha-de-água. Esta alta taxa de reprodução ocorre 
quando a cultura é realizada sob condições padronizadas ideais, como a temperatura e 
intensidade luminosa. Este género possui uma notável capacidade de adaptação a diversos climas 
e condições, como também a tolerância ao stresse dos mecanismos de adaptação (Appenroth et 
al., 2013). 
Estas propriedades desta macrófita são importantes para inúmeras aplicações práticas, 
como a utilização da biomassa para a produção de etanol. Também o elevado teor em proteína 
em algumas espécies torna a biomassa rentável para ração animal (Chen et al., 2012; Cheng & 
Stomp, 2009) Outra aplicação, para L. minor é como biofertilizante, em substituição da fertilização 
química tradicional (Kamyab et al., 2017). Por outro lado tem sido estudado o comportamento de 
Lemna spp. no tratamento de efluentes sobretudo em tratamento terciário para a remoção de 
nutrientes e para a remoção de metais pesados (Drost et al., 2007; Hou et al., 2007; Modlitbová et 
al., 2018). Todavia, a biomassa produzida através da remoção de metais pesados coloca entraves 
à sua utilização em biofertilização ou nutrição animal e humana, devendo ser posteriormente 
retirada e incinerada.  
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As águas residuais domésticas e industriais são as principais fontes de poluição no 
ecossistema aquático a nível mundial. Os efeitos de poluição no biota aquático são diversos, como 
alterações patogénicas nos tecidos, efeitos estrogénicos e endócrinos (Schlacher et al., 2005). 
 
 Objetivos da dissertação 
 
O objetivo do presente estudo foi avaliar o potencial da macrófita flutuante Lemna minor 
como bioindicador de toxicidade numa água residual doméstica, avaliando a eficiência de 
tratamento da ETAR. 
 
 
 Organização da dissertação 
 
O trabalho inicia-se com uma revisão da bibliografia focando os seguintes temas: 
descrição da Diretiva-quadro da água e a sua importância a nível da proteção das águas, 
relativamente à sua qualidade ecológica e química, como também o enquadramento legal em 
relação ao controlo da qualidade da água e os parâmetros que caracterizam as águas residuais. 
Ainda de cariz introdutório, nos capítulos descrevem-se os fatores e processos que influenciam a 
toxicidade, a classificação dos testes ecotoxicológicos e do tipo de organismos-teste, bem como 
se descreve o sistema de tratamento de águas residuais domésticas da ETAR de Fernão Ferro 
(capítulo 2). 
No capítulo 3, refere-se os ensaios experimentais realizados, descrevendo-se as 
metodologias seguidas nos ensaios de implementação e crescimento de L. minor, os parâmetros 
de avaliação, a amostragem do efluente-teste e as análises físico-químicas realizadas para a 
caracterização do efluente bruto e tratado. No capítulo 4 são apresentados, os resultados obtidos 
e a sua análise, referente à caracterização dos ensaios de crescimento de L. minor e aos testes de 
ecotoxicidade com a macrófita L. minor em águas residuais brutas e tratadas. Por último, 
descrevem-se as principais conclusões referentes ao potencial de L. minor como bioindicador de 
toxicidade em águas residuais domésticas (capítulo 5). 
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2. Revisão Bibliográfica 
 
 Importância da Diretiva-Quadro da Água (DQA) 
 
Em 1994, a Comissão Europeia apresentou uma proposta de Diretiva relativa à qualidade 
ecológica e química das águas, (COM(93) 680 final), que visava desenvolver e aplicar as 
conclusões do Seminário Ministerial sobre a Política da Água na Comunidade, devido à crescente 
exigência dos cidadãos e das organizações ambientais (European Commission, 2006). Não 
obstante, continuava a aumentar a poluição das águas costeiras e dos estuários como também a 
qualidade das águas interiores, devendo-se ao facto das normas de qualidade e os valores-limite 
de emissão, criados nessa legislação comunitária, apenas se aplicarem a específicos tipos de 
águas e abrangerem apenas determinados aspetos de qualidade das águas (APA, 2006). Em 
1997, a Comissão Europeia reconheceu a insuficiência da legislação relativa à proteção das 
águas, e apresentou a primeira proposta da Diretiva Quadro da Água, que estabelecia várias 
disposições relativas à qualidade ecológica das águas, como também a necessidade de maior 
integração dos aspetos qualitativos e quantitativos para uma gestão sustentável das águas. 
Apenas em 2000, após um extenso processo de negociações foi adotada pelo Parlamento 
Europeu e Conselho, a Diretiva-Quadro da Água (2000/60/CE) que tem sofrido várias alterações 
tratando aspetos mais específicos, dos quais se destacam respetivamente, a Decisão n.º 
2455/2001/CE, de 20 de novembro que estabelece a lista das substâncias prioritárias e as suas 
normas de qualidade ambiental no domínio da política da água, a Diretiva 2006/11/CE, de 15 de 
fevereiro relativa à poluição causada por determinadas substâncias perigosas lançadas no meio 
aquático da Comunidade (atualmente parcialmente revogada), a Diretiva 2008/32/CE, de 11 de 
março de 2008 que altera a DQA, estabelecendo um quadro de ação comunitária no domínio da 
política da água, no que diz respeito às competências de execução atribuídas à Comissão, a 
Diretiva 2013/39/UE, de 12 de agosto relativa às substâncias prioritárias no domínio da política da 
água. Assim como, foram criadas várias Diretivas-filhas, afim de fornecer mais suporte à Diretiva 
Quadro da Água   (APA, 2006; Decisão n.o 2455/2001/CE de 20 de Novembro, 2001; Diretiva 
2006/11/CE de 15 de Fevereiro, 2006; Diretiva 2008/32/CE de 11 de Março, 2008; Diretiva 
2013/39/UE de 12 de agosto, 2013). 
A DQA foi transposta para a ordem jurídica nacional pela Lei n.º 58/2005, de 29 de 
dezembro (Lei da Água), estabelecendo as bases e o quadro institucional para a gestão 
sustentável das águas, sendo retificada pela Declaração de Retificação n.º 11-A/2006, de 23 de 
fevereiro, e modificada pelos Decretos-Lei n.º 245/2009, de 22 de setembro, n.º 60/2012, de 14 de 
março, n.º130/2012, de 22 de junho, e alterada ainda na Leis n.º 17/2014, de 10 de abril, n.º 
46/2016, de 28 de dezembro e n.º44/2017, de 19 de junho (Declaração de Rectificação n.o 11-
A/2006 de 23 de Fevereiro, 2006; Decreto-Lei n.o 130/2012 de 22 de junho, 2012; Decreto-Lei n.o 
245/2009 de 22 de Setembro, 2009; Decreto-Lei n.o 60/2012 de 14 de março, 2012; Lei n.o 
17/2014 de 10 de abril, 2014; Lei n.o 42/2016 de 28 dezembro, 2016; Lei n.o 44/2017 de 19 de 
junho, 2017). 
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A DQA constitui o principal instrumento da nova política da água na União Europeia, que 
pretende estabelecer um enquadramento legal mais eficaz, transparente e coerente apoiado num 
conjunto de princípios que a longo prazo serão necessários para a proteção e uso sustentável da 
água, de modo a proteger os ecossistemas aquáticos e terrestres e zonas húmidas.  Dentro dos 
aspetos principais com mais destaque apresentados pela DQA, é possível destacar a abordagem 
integrada de proteção das águas, quer superficiais quer subterrâneas,  e uma avaliação do estado 
das águas através de uma abordagem ecológica, planeamento integrado a nível da bacia 
hidrográfica (i.e. transpondo fronteiras entre países), criação de uma estratégia para a eliminação 
da poluição causada por substâncias perigosas, instrumentos financeiros, aumento da divulgação 
da informação e incentivo da participação do público e a organização do quadro legal comunitário 
(APA, 2006; Diretiva 2000/60/CE de 23 de Outubro, 2000). 
A criação da DQA, modificou o modo de controlo da qualidade da água realizados em 
todos os Estados-Membros, tornando-se um dos instrumentos mais importantes da legislação 
ambiental estabelecida pela União Europeia (Allan et al., 2006; De Stefano, 2010). 
Esta diretiva teve como objetivo a conservação e melhoramento da qualidade das águas 
na Comunidade Europeia até 2015, sendo o controlo da qualidade um dos acessórios para 
garantir a boa qualidade das águas e consequentemente a adoção de medidas quantitativas que 
contribuirão para o objetivo de garantia de uma boa qualidade (Diretiva 2000/60/CE de 23 de 
Outubro, 2000; Hering et al., 2003; Sánchez-Montoya et al., 2012). 
Em 2012, o balanço da qualidade da política da União Europeia relativa ao estado da água 
doce, confirmou que cerca de metade das águas superficiais não alcançariam um bom estado 
ecológico até 2015, devido a lacunas graves na monotorização do estado químico das águas de 
superfície. Em 2015 foi criado o quarto relatório de avaliação da DQA, programa de medidas e 
Diretiva Inundações, medidas estas com finalidade de conciliar objetivos ambientais e 
económicos, de modo a assegurar a sustentabilidade e viabilidade da agricultura e aquicultura na 
União Europeia (European Commission, 2018). 
A DQA tem como último objetivo a redução, até níveis considerados aceitáveis, das 
substâncias poluentes prioritárias e contribuir para atingir os de valores próximos de substâncias 
naturalmente presentes (Diretiva 2000/60/CE de 23 de Outubro, 2000). Seguindo-se por outras 
políticas comunitárias no âmbito do ambiente, esta diretiva baseia-se nos princípios da precaução, 
da ação preventiva, e da correção, prioritariamente na fonte, e no princípio do poluidor-pagador.  
No que diz respeito aos objetivos ambientais presentes no artigo 4º em relação às águas 
superficiais, a diretiva pretende proteger e melhorar todos os meios hídricos com o objetivo de 
obter o bom estado ecológico e químico, como também reduzir progressivamente a poluição 
causada por substâncias prioritárias, a eliminação das descargas e emissões de substâncias 
perigosas para níveis históricos. Estes objetivos serão cumpridos através da criação de programas 
de medidas (artigo 11º) que por sua vez devem ser integrados nos Planos de Gestão de Bacias 
Hidrográficas (artigo 13º).  
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No anexo V da DQA, é possível encontrar as classificações do estado ecológico da água 
quanto à qualidade estrutural e funcional dos ecossistemas, classificando-a como excelente, boa, 
razoável, medíocre e má. Tais classificações variam consoante o tipo de água a avaliar, 
baseando-se em parâmetros de qualidade físico-químicos, biológicos e hidromorfológicos 
estabelecidos através de programas de monitorização (Diretiva 2000/60/CE de 23 de Outubro, 
2000). O estado físico-químico da água é avaliado consoante a presença de substâncias ou grupo 
de substâncias tóxicas, persistentes e suscetíveis de bioacumulação, através de parâmetros como 
condições térmicas, oxigenação, salinidade, estado em nutrientes, estado de acidificação, 
substâncias prioritárias e outros poluentes. A frequência da monitorização para estes parâmetros é 
superior aos elementos de qualidade biológica ou hidromorfológica. Nos parâmetros biológicos, os 
elementos de qualidade são o fitoplâncton e outra flora aquática, macroinvertebrados, peixes; 
enquanto nos parâmetros hidromorfológicos, os elementos de qualidade dividem-se entre 
continuidade, hidrologia e morfologia.  
No anexo X encontra-se a lista das substâncias químicas cujas concentrações devem ser 
reduzidas ou eliminadas prioritariamente em descargas e emissões para as águas superficiais 
(Diretiva 2000/60/CE de 23 de Outubro, 2000; Diretiva 2013/39/UE de 12 de agosto, 2013). 
Anteriormente à criação da DQA, os programas de monitorização da qualidade da água 
baseavam-se principalmente em parâmetros físico-químicos, e apenas metade dos programas 
incluíam parâmetros biológicos, na avaliação e classificação da qualidade (Hering et al., 2003; 
Sánchez-Montoya et al., 2012). 
São especificados na DQA três tipos de controlo: de vigilância, operacional e de 
investigação. O controlo de vigilância avalia as alterações da qualidade da água a longo prazo, 
fornecendo dados de base sobre as bacias hidrográficas, permitindo a conceção e implementação 
de outros tipos de monitorização. Se o estado de boa qualidade da água é atingido, apenas o 
controlo de vigilância é necessário. A monitorização operacional destina-se a fornecer dados 
adicionais sobre massas de água em risco ou que não obedeçam aos objetivos ambientais da 
DQA, enquanto o controlo de investigação permite avaliar as causas (Allan et al., 2006). 
De modo a assegurar uma boa gestão da qualidade da água é necessário a utilização de 
um conjunto de ferramentas e de tecnologias de baixo custo que permitam obter dados 
significativos e fiáveis. 
Para a implementação da DQA ser bem-sucedida, a monitorização clássica apenas 
apoiada na amostragem pontual e em parâmetros de qualidade físico-químicos, tem limitações. O 
desenvolvimento nos últimos anos de novas técnicas alternativas mais representativas e de baixo 
custo, podem fornecer informações mais concretas sobre os efeitos biológicos e tóxicos 
responsáveis pela biodisponibilidade de contaminantes, a variação temporal e espacial dos 
mesmos como também a deteção precoce de fenómenos de poluição (Allan et al., 2006). Devem 
ser criadas estruturas de garantia de qualidade da água de modo a permitir uma monitorização 
eficaz em toda a Europa. No entanto, não há dúvida de que a combinação destas técnicas mais 
inovadoras associadas a uma monitorização ecológica, permitem uma avaliação da qualidade da 
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água muito mais representativa, conforme o imposto pela DQA (Allan et al., 2006; Diretiva 
2000/60/CE de 23 de Outubro, 2000). 
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 Enquadramento legal e controlo da qualidade da água em Portugal 
 
O Decreto-Lei nº. 236/98 de 1 de agosto veio fazer a transposição de várias diretivas 
comunitárias relativas à qualidade da água como também clarificar as competências de várias 
entidades responsáveis pela qualidade da água, numa perspetiva de proteção da saúde pública, 
de gestão integrada dos recursos hídricos e preservação do ambiente. Este diploma tem como 
objetivo estabelecer normas, critérios e objetivos de qualidade com a finalidade de proteger o meio 
aquático e melhorar a qualidade das águas em função dos seus principais usos. São definidas 
também normas de descarga das águas residuais na água e no solo, de modo a promover a 
qualidade do meio aquático e a proteção da saúde pública e dos solos. Este decreto-lei estabelece 
objetivos, classificações, normas de qualidade, verificações de conformidade e planos de ação e 
de gestão, para águas subterrâneas destinadas à produção de água para consumo humano, 
águas para suporte da vida aquícola e águas de rega e balneares. Em novembro de 1998, o 
decreto-lei n.º 236/98 sofreu uma retificação com a Declaração de Retificação n.º22-B/98. O 
decreto-lei supracitado classifica as águas superficiais destinadas à produção de água para 
consumo humano, consoante a sua qualidade nas categorias A1, A2 e A3, a que correspondem os 
esquemas de tratamento distintos, fixa também o valor limite de emissão (VLE), expresso em 
unidades específicas para cada parâmetro, a concentração ou o nível de emissão de determinada 
substância que não pode ser excedido por uma instalação na descarga no meio aquático ou solo. 
O valor máximo admissível (VMA) corresponde ao valor de norma de qualidade que não deverá 
ser ultrapassado, enquanto o valor máximo recomendado (VMR) refere-se ao valor de norma de 
qualidade que, de preferência, deve ser respeitado ou não excedido (Declaração de Rectificação 
n.o 20-AT/2001, 2001; Decreto-Lei n.o 236/98 de 1 de Agosto, 1998). 
O regime da qualidade da água destinada ao consumo humano é estabelecido pelo 
Decreto-Lei n.º 306/2007, que procedeu à revisão do decreto-lei n.º 243/2001, de 5 de setembro, 
que transpôs a Diretiva n.º 98/83/CE, do Conselho Europeu, de 3 de novembro, relativa à 
qualidade da água destinada ao consumo humano, mantendo aspetos fundamentais do anterior 
diploma, o decreto-lei n.º 236/98. Tendo este decreto-lei como objetivo proteger a saúde humana 
dos efeitos nocivos da possível contaminação da água e assegurar a disponibilização da água 
salubre, limpa e de composição equilibrada, tendo modificado a lista de parâmetros a realizar no 
controlo de qualidade, abordando também o uso de forma racional dos pesticidas (Decreto-Lei n.o 
306/2007 de 27 de Agosto, 2007).  
O tratamento de águas residuais urbanas é regulamentado pelo decreto-lei n.º 152/97, de 
19 de junho, transpondo a Diretiva n.º 91/271/CEE, do Conselho, de 21 de maio de 1991, na parte 
referente à conceção dos sistemas de drenagem e tratamento das águas residuais, como também 
o licenciamento das descargas de águas residuais urbanas como também industriais e tem como 
objetivo a proteção das águas superficiais dos efeitos das descargas de águas residuais urbanas. 
O referido decreto-lei, foi posteriormente alterado pelos decretos-lei n.º 348/98, de 9 de novembro, 
n.º 261/99, de 7 de julho, n.º 172/2001, de 26 de maio, n.º 198/2008, de 8 de outubro e n.º 
133/2005, de 13 de junho, no que diz respeito à identificação das zonas sensíveis e a zonas 
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menos sensíveis para descarga e a qualidade das águas residuais descarregadas nos meios 
sensíveis (Decreto-Lei n.o 133/2015 de 13 de julho, 2015; Decreto-Lei n.o 152/97 de 19 de Junho, 
1997; Decreto-Lei n.o 172/2001 de 26 de Maio, 2001; Decreto-Lei n.o 198/2008 de 8 de Outubro, 
2008; Decreto-Lei n.o 261/99 de 7 de julho, 1999; Decreto-Lei n.o 348/98 de 9 de Novembro, 1998; 
Diretiva n.o 91/271/CEE de 21 de Maio, 1991). 
A Lei da Água, Lei n.º 58/2005 de 29 de dezembro, transpõe para a ordem jurídica 
nacional a Diretiva n.º 2000/60/CE (i.e. a DQA descrito no capítulo 2.1), do Parlamento Europeu e 
do Conselho, de 23 de outubro, estabelecendo um enquadramento para gestão das águas 
superficiais, designadamente as águas interiores, de transição e costeiras, e das águas 
subterrâneas. Esta lei tem como objetivo evitar a continuação da degradação, a proteção e o 
melhoramento do estado dos ecossistemas aquáticos e também dos ecossistemas terrestres e 
zonas húmidas, para promover assim uma utilização sustentável de água. 
A Comissão Europeia através da DQA, obrigou os Estados-Membros a transpor as 
disposições nas suas legislações nacionais até ao final de 2003, quando o primeiro ciclo de 
planeamento teve início, enquanto Portugal as transpôs para a ordem jurídica nacional em finais 
de 2005 (APA, 2006; De Stefano, 2010). 
 
 
 Caracterização da água residual e seus constituintes 
 
A água residual é caracterizada pela sua composição física, química e biológica. A 
caracterização física envolve a determinação de sólidos (sólidos totais, sólidos voláteis totais, 
sólidos suspensos totais, sólidos dissolvidos totais, entre outros), turbidez, cor, pH, cheiro, 
temperatura, condutividade e a densidade. Na caracterização química inorgânica, os parâmetros a 
determinar são azoto amoniacal, azoto total, nitritos, nitratos, fósforo total, fósforo inorgânico e 
fósforo orgânico. Estes parâmetros apresentam a quantidade de nutrientes presentes na água 
residual e o seu grau de decomposição. Também metais dissolvidos como arsénio, chumbo, 
cádmio, crómio, cobre, níquel e mercúrio são parâmetros de grande importância devido aos seus 
efeitos de toxicidade (Decreto-Lei n.o 236/98 de 1 de Agosto, 1998).  
As características químicas orgânicas envolvem a determinação de parâmetros como 
CBO5 (carência bioquímica de oxigénio em 5 dias), CQO (carência química de oxigénio) para 
medição da quantidade de oxigénio necessário para estabilizar um resíduo.  
A caracterização biológica refere-se a organismos coliformes, como coliformes totais, 
coliformes fecais e estreptococos fecais, que permitem a avaliação de organismos patogénicos e a 
eficácia dos processos de desinfeção, tratando-se igualmente a toxicidade como parâmetro 
biológico (Decreto-Lei n.o 236/98 de 1 de Agosto, 1998; Metcalf & Eddy, 2003). 
 
No tratamento secundário das águas residuais domésticas, a maior preocupação é com a 
remoção de matéria orgânica biodegradável, sólidos suspensos totais e agentes patogénicos e 
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matéria inorgânica dissolvida, pois tratam-se dos principais constituintes mais preocupantes no 
tratamento das águas residuais. Ao longo dos anos, têm sido desenvolvidos padrões mais 
exigentes nas diferentes fases de tratamento no que diz respeito à remoção de nutrientes, metais 
pesados e substâncias prioritárias (Metcalf & Eddy, 2003).  
Os sólidos suspensos, apesar de terem matéria orgânica biodegradável, podem 
desenvolver depósitos de lamas e condições de anaerobiose, quando a água residual não tratada 
é descarregada para o ambiente aquático. A matéria orgânica biodegradável, principalmente 
composta por proteínas, glúcidos e gorduras, se descarregada sem qualquer tipo de tratamento no 
meio aquático, a estabilização biológica da matéria orgânica poderá levar à depleção do oxigénio 
no meio aquático. Os nutrientes como o carbono, compostos de azoto e de fósforo são essenciais 
ao crescimento dos seres vivos, mas a descarga destes compostos no meio aquático, pode 
contribuir para acelerar os processos de eutrofização.  
As atividades industriais podem contribuir para o aumento dos metais pesados nas águas 
residuais, tendo elevado nível agudo de toxicidade e causador de fenómenos de carcinogénese e 
mutagénese nos organismos. Também matérias orgânicas de elevada persistência como os 
pesticidas agrícolas e fenóis apresentam elevada resistência aos sistemas de tratamento de águas 
residuais convencionais (Metcalf & Eddy, 2003). 
Os sistemas convencionais de tratamento de águas residuais, que maioritariamente 
possuem apenas tratamento secundário não têm a capacidade de remover na íntegra todos os 
nutrientes e contaminantes dissolvidos na água residual, tendo apenas a capacidade de reduzir as 
concentrações das substâncias para um valor aceitável. No entanto, o processo de tratamento de 
águas residuais tem um papel fundamental no desenvolvimento sustentável como ferramenta para 
a proteção das águas superficiais. Por conseguinte, vários poluentes emergentes são 
descarregados nas águas superficiais, onde podem representar riscos para a saúde pública. As 
substâncias emergentes podem afetar o ecossistema aquático e potencialmente interromper 
processos naturais importantes do ecossistema, como a decomposição da matéria orgânica 
(Bundschuh & Schulz, 2011; Maul et al., 2006; Webb et al., 2003). 
As análises físico-químicas têm a capacidade de detetar muitas substâncias e compostos 
dissolvidos nas águas residuais, mas muito dificilmente conseguem identificar na totalidade todos 
os compostos dissolvidos presentes em concentrações muito baixas nas águas residuais 
(Bundschuh, 2014). 
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 Ecotoxicologia e testes ecotoxicológicos 
 
A ecotoxicologia é definida como a ciência que estuda os efeitos das substâncias naturais 
ou sintéticas sobre os organismos vivos, populações e comunidades, terrestres ou aquáticos, que 
integram a biosfera, incluindo também a interação das substâncias com o meio nos quais os 
organismos habitam. Assim, a ecotoxicologia aquática é a ciência que serve de suporte na 
resolução de problemas relacionados com a contaminação da massa de água por substâncias ou 
compostos tóxicos (Magalhães & Ferrão-Filho, 2008; Walker et al., 2001). 
 
No início da década de 1980, as agências ambientais americanas (US. EPA) e europeias 
(OECD), começaram a desenvolver protocolos estandardizados de testes ecotoxicológicos 
utilizando organismos aquáticos como algas, crustáceos e peixes, para fins de monitorização da 
qualidade da água e avaliar os efeitos de substâncias químicas e as das suas misturas para os 
organismos aquáticos (Magalhães & Ferrão-Filho, 2008).  
Em vários países europeus como Alemanha, Bélgica, Dinamarca, França, Noruega, 
Espanha, Suécia, Holanda, Irlanda e Reino Unido, têm sido implementados, testes 
ecotoxicológicos para controlo e avaliação das águas residuais domésticas e industriais, nas 
licenças de descarga, na determinação de valores limite de emissão e também na investigação. 
Estes países realizam testes de ecotoxicidade à água residual para proteção dos meios aquáticos 
de forma rotineira. O tipo de ensaios ecotoxicológicos realizados e o tipo de organismos-teste, 
encontram-se descritos na Tabela 2.1 (Power & Boumphrey, 2004). 
Em Portugal não existe legislação disponível sobre os ensaios ecotoxicológicos de 
monitorização dos efluentes. No entanto, quando são consideradas as condições de descarga de 
efluente para o meio aquático, sendo o objetivo a proteção da integridade dos ecossistemas 
aquáticos, apenas é utilizada uma metodologia baseada em valores limite de emissão (VLE) para 
poluentes especificamente identificados (Picado et al., 2008; Power & Boumphrey, 2004). 
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Tabela 2.1- Resumo da implementação de testes de ecotoxicidade em efluentes em vários países da 
Europa Power & Boumphrey, (2004) 
Países 
Experiência de aplicação de testes 
ecotoxicológicos em efluentes 
Tipo de teste 
Organismos-
teste 
Alemanha 
Uso rotineiro de testes padronizados 
desde 1976. Extensa pesquisa e 
desenvolvimento para implementação de 
bioensaios nos efluentes 
Agudo, crónico, 
genotoxicidade e 
mutagenicidade. 
Algas, plantas, 
invertebrados, 
peixes e bactérias 
Bélgica 
Algumas pesquisas específicas sobre 
efluentes industriais 
Agudo e crónico 
Invertebrados, 
bactérias e algas 
Dinamarca 
Pesquisa de caracterização de efluentes 
abrangendo 23 indústrias 
Agudo/crónico e 
biodegradação 
Algas, plantas, 
invertebrados, 
peixes e bactérias 
Espanha 
Existência de regulamentação no uso 
dos testes ecotoxicológicos com Daphnia 
e Vibrio fischeri no controlo de efluentes 
Agudo 
Invertebrados, 
bactérias e algas 
França 
Monitorização de rotina e uso ocasional 
em licenças de descarga 
Agudo, crónico e 
mutagenicidade 
 
Algas, 
invertebrados, 
bactérias e peixes 
Holanda 
Não existe regulamentação para uso de 
bioensaios. Existência de muitos estudos 
realizados em diferentes setores da 
indústria 
Agudo, crónico, 
mutagenicidade e 
enzimático  
 
Algas, plantas, 
invertebrados, 
peixes e bactérias 
Irlanda 
Bioensaios aplicados de modo rotineiro 
para caracterização, monitorização e 
licenciamento de descargas de efluentes 
Agudo e crónico 
Algas, plantas, 
invertebrados, 
peixes e bactérias 
Noruega 
Bioensaios utilizados na caracterização e 
licenciamento de efluentes na indústria 
1 
Algas, plantas, 
invertebrados e 
peixes 
Reino 
Unido 
Não existe regulamentação para uso de 
bioensaios a nível nacional, no entanto, é 
utilizada para monitorização local 
Agudo e crónico 
Algas, plantas, 
invertebrados, 
peixes e bactérias  
Suécia 
Os bioensaios são utilizados nas licenças 
de descarga de efluentes e fazem parte 
das diretrizes de Caracterização de 
Descargas Industriais (CDI) desde 1989, 
mas apenas são aplicados a indústrias 
de maior dimensão 
Agudo, crónico, 
mutagenicidade e 
enzimático 
 
Algas, plantas, 
invertebrados, 
peixes e bactérias 
1 Sem informação sobre este aspeto. 
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O uso de testes ecotoxicológicos simples ou o uso de uma bateria de testes 
ecotoxicológicos, que consistem em testes com diferentes espécies de organismos que 
representam diferentes níveis tróficos na cadeia alimentar aquática, (produtor primário, 
consumidor primário e consumidor secundário) e possuem a capacidade de refletir a qualidade da 
água (Farré & Barceló, 2003; Qu et al., 2013; Silva et al., 2009). 
As águas residuais possuem uma matriz complexa e, portanto, contêm muitos compostos 
orgânicos e inorgânicos, macronutrientes e micronutrientes dissolvidos. Todavia, a identificação de 
alguns compostos não detém a capacidade de fornecer dados suficientes, no que diz respeito aos 
possíveis efeitos combinados, como os efeitos sinérgicos e antagonistas, dos compostos em 
mistura na água residual e o seu potencial efeito no ecossistema aquático. Portanto, é essencial 
realizar não só apenas análises químicas mas também métodos biológicos, como os testes 
ecotoxicológicos, para avaliar os efeitos biológicos provocados no ecossistema pelas descargas 
de águas residuais para os meios recetores (Bundschuh, 2014; Gargosova & Urminska, 2017). 
Os poluentes emergentes presentes nas águas residuais são os constituintes mais 
problemáticos, isto porque as ETAR não têm a capacidade de remover estas substâncias, mesmo 
em concentrações mínimas. A avaliação da toxicidade pode permitir determinar i) se o processo 
de tratamento das águas residuais é suficiente para diminuir o impacte ambiental sobre as águas 
superficiais e ii) também antever os possíveis efeitos na componente biota, iii) avaliar o grau de 
tratamento de águas residuais necessário para atender aos requisitos de controlo da poluição da 
água, iv) determinar a eficácia dos métodos de tratamento de águas residuais e v) estabelecer 
limites permissíveis para descarga de efluentes. Os testes ecotoxicológicos podem ser utilizados 
na avaliação e controlo de efluentes, ajudando os objetivos regulatórios, como a DQA, ou a 
legislação nacional. (Bundschuh, 2014; Gargosova & Urminska, 2017; Metcalf & Eddy, 2003; 
Picado et al., 2008). 
 
É importante referir, que os testes ecotoxicológicos além de fornecerem dados relevantes 
para o aprimoramento de técnicas que possam garantir a redução do risco potencial de 
substâncias tóxicas, também avaliam os efeitos sinérgicos, antagónicos e aditivos de todos os 
componentes químicos, físicos e biológicos que possam afetar adversamente as funções 
biológicas dos organismos aquáticos. A toxicidade associada de todos os componentes do 
efluente é determinada, e o efeito de toxicidade pode ser limitado por apenas um parâmetro, a 
toxicidade do efluente. Como as estratégias de gestão das águas recetoras são baseadas em 
critérios específicos, os testes de toxicidade facilitam a comparação da toxicidade de águas 
residuais com critérios de qualidade da água concebidos para proteger não só as espécies 
sensíveis e representativas e ainda estabelecer limites de descarga que protegerão o ecossistema 
aquático (Metcalf & Eddy, 2003; Silva et al., 2009). 
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2.4.1. Processos e fatores que influenciam a toxicidade 
 
A maioria dos testes ecotoxicológicos efetuados com os organismos aquáticos está 
relacionada com a absorção direta das substâncias químicas presentes na água, na forma de 
solução, suspensão ou ambas. As substâncias potencialmente tóxicas quando introduzidas no 
meio recetor, a sua concentração, transformação, transporte e assimilação, dependem das suas 
características e das propriedades físicas do meio. Algumas substâncias têm a capacidade de 
persistir no meio, e a sua descarga contínua pode resultar na acumulação em níveis 
incomportáveis para o meio recetor. Os processos de transporte e transferência determinam a 
distribuição temporal e espacial das substâncias e são vários os processos que as substâncias 
sofrem quando descarregadas no meio recetor, como volatilização, dissolução, adsorção, 
precipitação, sedimentação e ressuspensão (Costa et al., 2008; Walker et al., 2001). 
As substâncias com elevada pressão de vapor e baixa solubilidade tendem a volatilizar, já 
as substâncias de baixa pressão e baixa solubilidade tendem a serem adsorvidas em matérias 
particuladas e sedimentos. O processo de dissolução é um processo que pode ocorrer quando as 
substâncias são descarregadas para o meio recetor, e as substâncias com elevada solubilidade 
tendem a permanecer no meio recetor, podendo assim potenciar os fenómenos de toxicidade. É o 
caso das substâncias orgânicas polares que aumentam a sua solubilidade na água, o que faz com 
que sejam volatilizadas lentamente. Dos processos de transformação que ocorrem com mais 
frequência no meio aquático, destacam-se a hidrólise, fotólise e biodegradação. Nas reações de 
hidrólise os produtos resultantes são mais solúveis. As várias reações que ocorrem são 
influenciadas por diversos fatores como pH, temperatura, luz, intensidade luminosa, entre outros.  
A luz é um dos fatores mais influenciadores, pois a radiação ultravioleta tem a capacidade 
de quebrar ligações químicas, contribuindo significativamente na degradação de certas 
substâncias (Costa et al., 2008). 
Os fatores ambientais devem ser controlados durante os ensaios experimentais, pois 
qualquer mudança poderá inibir o crescimento dos organismos, o que pode ser confundido como 
toxicidade. Assim, todos os testes de ecotoxicidade devem ocorrer em condições ideais e 
controladas de temperatura, intensidade luminosa e pH (Costa et al., 2008; OECD, 2006). 
 
 
 Classificação de Testes de toxicidade 
 
A escolha dos tipos de testes ecotoxicológicos depende dos objetivos do teste, os 
recursos disponíveis, dos requisitos do organismo-teste, das características do efluente, como as 
flutuações na toxicidade do efluente, e também dos requisitos impostos pelas organizações de 
proteção do ambiente, como a EPA e de padronização como, Organisation for Economic 
Cooperation and Development (OECD), Association of Analytical Communities (AOAC) e 
International Organization for Standardization (ISO). Os testes ecotoxicológicos são classificados 
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consoante o período de exposição dos organismos-teste e mediante o tipo do sistema da solução-
teste (Costa et al., 2008; OECD, 2006; USEPA, 2002a). 
 
2.5.1. Classificação dos testes de toxicidade segundo o critério de exposição dos 
organismos-teste 
 
Os testes ecotoxicológicos podem ser classificados como agudos ou crónicos, 
diferenciando-se através da duração do teste relativamente ao ciclo de vida e na resposta final do 
organismo-teste.  
 
 
Testes de toxicidade aguda 
 
O teste de toxicidade aguda consiste na exposição de apenas uma espécie a várias 
concentrações da solução-teste durante um curto período de tempo em relação ao ciclo de vida do 
organismo-teste. Os ensaios de ecotoxicidade aguda têm como principal objetivo calcular a 
concentração e/ou dose de uma substância ou composto com capacidade de produzir uma 
resposta específica e mensurável no organismo-teste ou população. O mais comum ponto de 
referência ou endpoint é a morte, nos testes de toxicidade aguda, embora seja comummente 
observado outro tipo de respostas não letais como a inibição de crescimento ou imobilização, 
dependendo do tipo de organismo-teste. Estes testes realizam-se num curto período de tempo, 
normalmente de 24h a 96h, podendo ser mais extenso, dependendo do ciclo de vida do 
organismo-teste.  
No ecossistema aquático, os efeitos de toxicidade aguda provocado por substâncias 
tóxicas nos organismos aquáticos podem ser consequência de aplicações inadequadas de 
agrotóxicos, de derrames de substâncias tóxicas, como também a emissão de efluentes 
domésticos e industriais para as massas de água superficiais (Costa et al., 2008; OECD, 2000; 
Walker et al., 2001). 
Este tipo de teste apresenta algumas limitações como: i) não é possível avaliar se a 
mortalidade dos organismos-teste é maior numa escala temporal do que a observada, devido ao 
curto período de exposição; ii) em alguns organismos após a exposição a curto e médio prazo, os 
efeitos não letais só ocorrem após o período de latência, e os testes agudos, com curta duração 
de exposição podem não abranger este período; iii) apenas uma fase do ciclo de vida do 
organismo é testado, a fase juvenil normalmente apresenta maior sensibilidade; iv) cada 
organismo-teste apresenta uma sensibilidade diferente à mesma substância, denominado de 
“toxicidade aguda à espécie seletiva” e uma mínima sensibilidade a efeitos não letais, que podem 
levar à morte por exposição prolongada (Magalhães & Ferrão-Filho, 2008). 
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Testes de toxicidade crónica 
 
Os testes de toxicidade crónica consistem na exposição do organismo-teste a várias 
concentrações da solução-teste por um período de ensaio, por norma superior a 96h, que pode 
compreender parte ou a totalidade do ciclo de vida do organismo-teste. Este tipo de teste permite 
avaliar os possíveis efeitos de toxicidade sobre os organismos-teste quando expostos por um 
intervalo de tempo prolongado a concentrações tóxicas que permitem a sobrevivência dos 
organismos, mas afetam as suas funções fisiológicas e biológicas, como a reprodução, 
crescimento, maturação, entre outras (Costa et al., 2008; Magalhães & Ferrão-Filho, 2008; Walker 
et al., 2001). 
Os ensaios crónicos dependem diretamente dos resultados dos ensaios de toxicidade 
aguda, pois as concentrações-teste não letais são calculadas a partir da CL50, como a CE50 
(concentração efetiva média). No ecossistema aquático, os efeitos de toxicidade crónica são mais 
frequentes, isto, devido à diluição pontual de xenobióticos, compostos que não fazem parte da 
composição bioquímica de um organismo, no meio aquático; aos fenómenos antagónicos e 
sinergéticos e à associação dos poluentes orgânicos aos sedimentos (Magalhães & Ferrão-Filho, 
2008). 
Devido à diluição progressiva dos compostos potencialmente tóxicos, como é o caso das 
águas residuais no meio recetor, maioritariamente, as amostras não relevam ou relevam apenas 
efeitos mínimos nos ensaios de toxicidade aguda, não demostrando a relação entre a 
concentração e o efeito, o que é fundamental para a avaliação da toxicidade. Todavia, no meio 
recetor podem haver fenómenos de instabilidade a longo prazo no ecossistema aquático. Por isso, 
o aumento da exposição dos organismos é essencial para detetar o risco de variações ténues no 
meio aquático através de testes de ecotoxicidade (Magalhães & Ferrão-Filho, 2008). 
 
 
2.5.2. Classificação dos testes de toxicidade segundo o critério de sistema da solução-teste 
 
Testes estáticos 
 
Nos testes estáticos, a solução-teste não é renovada durante o ensaio. Assim, os 
organismos-teste são expostos à mesma solução-teste inicial durante todo o período de duração 
do ensaio. Este tipo de teste é apropriado quando as concentrações de exposição permanecem 
acima de 80% do valor inicial durante o período de exposição (OECD, 2000; Walker et al., 2001). 
Os testes estáticos apresentam várias vantagens, como a simplicidade e baixo-custo, 
rentabilidade na determinação do cumprimento do valor limite de emissão, utilização limitada de 
recursos como a mão-de-obra, espaço, equipamento, permitindo assim, a realização de mais 
testes no mesmo período de tempo, como também a utilização de um menor volume de solução-
teste. Porém, o teste estático apresenta algumas desvantagens, como a possível diminuição do 
oxigénio dissolvido (OD) que pode resultar num aumento da CQO e CBO, e em resíduos 
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metabólicos, a possível perda de substâncias tóxicas da adsorção e/ou volatilização nos 
recipientes de ensaio reduzindo assim a toxicidade aparente, tornando os testes estáticos menos 
sensíveis que os ensaios semi-estáticos e os dinâmicos (OECD, 2000; USEPA, 2002a). 
 
 
Testes semi-estáticos 
 
Nos ensaios semi-estáticos, a solução-teste é substituída em intervalos regulares, estando 
os organismos-teste expostos a uma solução-teste da mesma concentração de amostra, 
usualmente renovada a cada 24 horas ou a outro intervalo prescrito. Sendo os organismos-teste 
transferidos de um recipiente de ensaio para outro ou substituindo uma parte ou a totalidade da 
solução-teste (OECD, 2000; Walker et al., 2001). 
 
Os testes semi-estáticos apresentam algumas vantagens em relação a outros sistemas, 
como a possibilidade de diminuição do oxigénio dissolvido na CQO e/ou CBO, ou efeitos nocivos 
de resíduos metabólicos dos organismos-teste; a possibilidade de perda de substâncias tóxicas 
através da volatilização e/ou adsorção nos recipientes de ensaio, permite também que os 
organismos-teste se alimentem quando se esgotam rapidamente as suas fontes de energia 
sempre que as soluções-teste são renovadas, mantendo os organismos num estado mais 
saudável. Contudo, este tipo de ensaio apresenta também desvantagens, destacando-se a 
exigência de um maior volume de solução-teste do que os testes estáticos e usualmente menos 
probabilidade de variações temporais nas propriedades dos resíduos, o que não ocorre nos testes 
estáticos (OECD, 2000; USEPA, 2002a). 
 
 
Testes dinâmicos 
 
Os testes dinâmicos apresentam-se como o melhor, mais complexo e dispendioso método 
de renovação da solução-teste (Walker et al., 2001). 
São utilizados dois tipos de testes dinâmicos de uso comum, (i) a solução-teste é 
bombeada do ponto de amostragem diretamente para o sistema de diluição; (ii) amostras 
compostas são recolhidas periodicamente, colocadas num tanque adjacente ao laboratório teste e 
bombeadas continuamente do tanque para o sistema de diluição. O sistema dinâmico, ou de fluxo 
contínuo, é o método indicado para testes no campo devido ao grande volume (geralmente 400L/ 
dia) de solução necessária. Este tipo de teste é considerado dispendioso e impraticável de realizar 
num laboratório. Este sistema apresenta como vantagens, o fornecimento de uma avaliação mais 
representativa da toxicidade aguda em relação à origem da toxicidade, especialmente se a 
amostra for bombeada continuamente da origem e a sua toxicidade variar com o tempo; as 
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concentrações de OD são mais facilmente mantidas e a possível redução da perda de substâncias 
tóxicas devido a fenómenos como adsorção, volatilização, absorção e degradação. 
Todavia, a necessidade de grande volume de amostra e de água de diluição, a 
complexidade do equipamento usado no teste, a manutenção do equipamento, a necessidade de 
um operador a tempo inteiro enquanto decorre o teste e a complexidade de executar testes 
múltiplos são as principais desvantagens deste tipo de sistema em relação aos sistemas mais 
convencionais (OECD, 2000; USEPA, 2002a, 2002b). 
 
 
Parâmetros de toxicidade aguda  
 
Os parâmetros de avaliação da concentração letal (CL) e da concentração efetiva (CE) 
são normalmente utilizados para definir a toxicidade aguda. Normalmente, os parâmetros das 
concentrações letais e efetivas são expressos em relação a 50% dos organismos, por representar 
respostas mais consistentes, por ter um maior grau de confiança e são mais significativas de ser 
extrapoladas. A CL50 representa a concentração de amostra que provoca a mortalidade de 50% 
dos organismos-teste, em determinado tempo de exposição e condições de teste. Por sua vez, a 
CE50 representa a concentração de amostra que causa um efeito agudo, como a imobilização, a 
50% dos organismos, também em determinado período de exposição e condições de teste. 
O parâmetro dose letal média (DL50) representa a dose de amostra que causa a 
mortalidade de 50% dos organismos no período de exposição e condições de teste. A DL50 é 
normalizada pelo peso do organismo, expresso em miligramas de substância, por peso do 
organismo em quilogramas (Costa et al., 2008; Metcalf & Eddy, 2003). 
 
 
Parâmetros de toxicidade crónica  
 
Os resultados dos testes de toxicidade crónica são frequentemente analisados 
estatisticamente para determinar a concentração de efeito não observado (CENO) e a 
concentração de efeito observado (CEO) (Metcalf & Eddy, 2003). 
O parâmetro CENO representa a maior concentração de substância que não causa efeito 
nocivo significativo nos organismos para um determinado período de tempo e nas condições de 
teste. No entanto, o parâmetro de avaliação CEO representa a menor concentração de 
substância-teste que causa efeito nocivo significativo nos organismos, também num determinado 
período de exposição e nas condições testes. Os resultados obtidos nos testes de toxicidade 
crónica são normalmente expressos em CENO e em CEO. Nos últimos anos, devido a 
desenvolvimentos científicos, o parâmetro CENO foi desvalorizado, tendo sido substituído pela 
concentração efetiva (CE) e pela concentração letal (CL), num intervalo de 10 a 20%. (Costa et al., 
2008; Metcalf & Eddy, 2003; OECD, 2006). 
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Aplicação dos resultados dos testes de toxicidade  
  
Os parâmetros CL50, CE50, CENO e CEO são bastante utilizados na ecotoxicologia 
aquática e regularizados em função do ambiente em que os organismos estão expostos, por isso 
são expressos nas mesmas unidades como a concentração ambiental das substâncias ou 
compostos presentes no ecossistema, como miligramas por litro de solução preparada, em água 
sinteticamente apropriada, como água destilada. Todos os parâmetros são normalmente 
expressos em mg. L-1, mas também podem ser expressos em percentagem (Costa et al., 2008). 
Os valores obtidos nos testes de toxicidade aguda e crónica, expressos nos parâmetros 
de avaliação supracitados, expressam uma relação inversa à toxicidade, ou seja, quanto menor o 
valor obtido, expresso em mg. L-1, maior é a toxicidade da substância ou composto em estudo. 
 
Os parâmetro CENO e CEO, como foi referido anteriormente, têm vindo a ser substituídos 
pelos parâmetros CE, no intervalo de 10 a 20%, e pelo parâmetro de concentração de inibição (CI) 
que foi introduzido para caracterizar efeitos nos testes de toxicidade crónica (Costa et al., 2008; 
Metcalf & Eddy, 2003; OECD, 2006). 
 
 
2.5.3. Tipo de organismos-teste 
 
Os testes ecotoxicológicos consistem na medição da resposta dos organismos expostos a 
determinadas concentrações da solução-teste em relação a um controlo. Têm sido utilizados 
gradualmente em alguns países para estabelecer os níveis de toxicidade de várias substâncias-
alvo e matrizes aquosas complexas, como as águas residuais domésticas e industriais, as águas 
superficiais recetoras, nos organismos aquáticos inseridos em diferentes níveis tróficos. Os 
organismos-teste integrados nos testes ecotoxicológicos incluem várias espécies representativas 
de diferentes níveis tróficos como as microalgas e plantas aquáticas, bactérias, invertebrados e 
peixes. Os vários organismos permitem uma melhor avaliação e caracterização dos efeitos agudos 
e crónicos das diferentes substâncias e compostos potencialmente tóxicos no meio recetor. A 
sensibilidade dos organismos face às diferentes substâncias pode ser detetada de várias formas, 
como a nível bioquímico, fisiológico, morfológico e comportamental. Todavia, diferentes 
organismos-teste podem apresentar diferente sensibilidade não só entre diferentes espécies como 
também na mesma espécie, em fatores como o sexo, fase de desenvolvimento, nível nutricional e 
características genéticas, assim como, aos fatores ambientais como o pH, luminosidade e 
temperatura que têm influência bastante significativa no desenvolvimento dos organismos 
(Magalhães & Ferrão-Filho, 2008; Rizzo, 2011; Tothill & Turner, 1996). A escolha do organismo-
teste é regida por critérios de seleção de espécies como a sua abundância e disponibilidade, 
representação ecológica significativa, a sua biologia, fisiologia e hábitos alimentares, bem como a 
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sua estabilidade genética e uniformidade das populações, a sua sensibilidade constante, o seu 
baixo custo e a sua rapidez de cultivo em laboratório (Magalhães & Ferrão-Filho, 2008). 
Tendo em conta todas estas características necessárias à escolha do organismo-teste, 
existem vários seres vivos padronizados, que também devem ser representativos do meio 
aquático em estudo. No entanto, não existe nenhuma espécie de organismo que represente na 
totalidade todos os efeitos das várias substâncias presentes no meio recetor. Deste modo, foi 
criado um método apropriado para avaliar o risco de toxicidade no meio recetor utilizando uma 
bateria de testes ecotoxicológicos com organismos representativos dos diferentes níveis tróficos. A 
sua aplicabilidade permite uma avaliação mais completa do risco de toxicidade das águas 
residuais (Hernando et al., 2005; Magalhães & Ferrão-Filho, 2008). 
 
 
Bactérias 
 
As bactérias são organismos que podem estar presentes no ecossistema aquático. Apesar 
dos testes ecotoxicológicos utilizarem organismos como as algas, plantas aquáticas, crustáceos e 
peixes, estes requerem maior tempo de exposição com a solução-teste e necessitam de um maior 
volume de amostra do que os testes ecotoxicológicos que utilizam bactérias (Costa et al., 2008). 
Entre outras desvantagens dos testes ecotoxicológicos que utilizam algas, plantas aquáticas, 
crustáceos e peixes, destacam-se problemas com a padronização dos organismos, requisitos para 
equipamentos específicos, operadores especializados e falta de reprodutibilidade (Parvez et al., 
2006). 
Os ensaios ecotoxicológicos utilizando as bactérias são avaliados em cinco categorias, 
como o crescimento populacional, consumo do substrato, respiração, luminescência de ATP e 
ensaios de inibição de bioluminescência. Estes testes ecotoxicológicos são bastante requisitados, 
isto porque as bactérias são organismos presentes na maioria dos ecossistemas, os testes de 
ecotoxicidade são relativamente rápidos (com tempo de exposição entre 15 a 30 minutos) e 
simples. As espécies utlizadas como organismos-teste nos ensaios de inibição de 
bioluminescência incluem Vibrio fischeri (Figura 2.1) (precedentemente designada por 
Photobacterium phosphoreum), Vibrio harveyi e Pseudomonas fluorescens, enquanto os 
organismos utilizados nos ensaios ecotoxicológicos por inibição metabólica, envolvem as espécies 
Escherichia coli e Pseudomonas putida (Costa et al., 2008; Parvez et al., 2006).  
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Figura 2.1- Vibrio fischeri  Fonte: Microbelog, (2012) 
 
Alga 
 
A aplicação das algas como bioindicador nos testes ecotoxicológicos é importante pois, 
como produtores primários, situam-se na base da cadeia trófica e qualquer variação na atividade 
destes organismos tem efeitos precursores nos níveis tróficos superiores do ecossistema aquático. 
As espécies de algas de água doce mais utilizadas em testes de ecotoxicidade são Chlorella 
vulgaris (Figura 2.2), Scenedesmus subspicatus e Raphidocelis subcapitata, pois apresentam 
taxas de  crescimento elevadas e são facilmente cultivadas em laboratório (Costa et al., 2008). O 
tempo de duração dos testes é bastante curto, necessitando de um tempo de contacto com a 
substância-teste de 72 a 96 horas, para observar o efeito de inibição no crescimento das algas, 
comparando com os controlos. As condições estandardizadas que devem ser controlados durante 
todo o período de ensaio são, a temperatura na faixa de 21 a 24ºC, com variação máxima de ± 2 
ºC em espécies não tropicais, o pH do meio de cultura não deve aumentar mais de 1,5 unidades 
durante o teste e a intensidade luminosa deve estar compreendida entre 60 e 120 µE·m-2 s-1, 
(Costa et al., 2008; OECD, 2011).  
 
Figura 2.2- Chlorella vulgaris  Fonte: Algae Research Supply, (2018) 
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Plantas Aquáticas 
 
As plantas aquáticas, tal como as algas, também são um bioindicador de carácter 
relevante, pois são de produtores primários. Qualquer alteração na sua atividade pode ter efeitos 
sobre os níveis tróficos superiores da teia alimentar. Os testes ecotoxicológicos realizados com as 
plantas aquáticas apresentam variadas vantagens, como alta taxa de reprodução (gerando 
organismos geneticamente idênticos), baixo custo de manutenção, pequena dimensão e 
necessitam de pouco espaço em laboratório (Appenroth et al., 2013). 
 Estes organismos são caraterizados pelo elevado número de parâmetros de avaliação, 
como o tempo de duplicação, peso seco ou peso húmido e como também a medição da área foliar 
e a contagem do número de frondes (OECD, 2006).  
As plantas aquáticas também têm a capacidade de remover metais pesados e nutrientes 
como o fósforo e azoto do meio aquático. As plantas mais utilizadas nos testes ecotoxicológicos 
pertencem ao género Lemna, sendo as espécies Lemna minor (Figura 2.3) e Lemna gibba (Figura 
2.4) que apresentam inúmeros estudos sobre o efeito de uma elevada quantidade de substâncias 
tóxicas (Cheng & Stomp, 2009; OECD, 2006). Estas espécies reproduzem-se assexuadamente, 
através da formação de novas frondes na região da bolsa reprodutiva da fronde, tendo algumas 
espécies deste género um tempo de duplicação de dois dias, sob condições padronizadas. Estas 
propriedades levam a que o género Lemna seja utlizado em várias aplicações além dos testes 
ecotoxicológicos, como na remoção de nutrientes de águas residuais, na produção de etanol, na 
alimentação animal e humana e no uso posterior como fertilizante de culturas agrícolas em 
substituição dos fertilizantes químicos (Appenroth et al., 2013).  
 
Os testes de inibição de crescimento, usando as espécies do género Lemna, foram 
padronizados e comercializados por várias organizações como OECD e ISO. Os testes de inibição 
do crescimento das espécies do género Lemna têm como objetivo quantificar os efeitos 
relacionados com as substâncias potencialmente tóxicas no crescimento vegetativo ao longo de 
um período de exposição com base em avaliações de várias medições, como o número de 
frondes, peso húmido, peso seco ou área foliar total. A cultura das espécies do género Lemna, em 
crescimento exponencial, é colocada em diferentes concentrações de substância-teste durante o 
período de tempo específico do teste. Uma das desvantagens apontadas na utilização deste tipo 
de organismo é o período de tempo até se verificar alterações no crescimento. Os testes 
ecotoxicológicos utilizando plantas aquáticas têm sido utilizados para avaliar a toxicidade de 
contaminantes orgânicos e inorgânicos, como sedimentos, resíduos sólidos e matrizes complexas, 
como as águas residuais domésticas e industriais (Appenroth et al., 2013; Rizzo, 2011). 
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Figura 2.3- Lemna minor 
 
 
Figura 2.4- Lemna gibba  Fonte: Aphotoflora, (2006) 
 
Invertebrados 
 
Os invertebrados são bastante utilizados na avaliação da toxicidade de substâncias e 
compostos potencialmente tóxicos, principalmente em matrizes complexas como as águas 
residuais. O organismo mais utilizado na caracterização da toxicidade na água é o crustáceo 
Daphnia magna (Figura 2.5) porque existe uma grande quantidade de informação sobre esta 
espécie, desde as técnicas de cultura até às condições de crescimento, além de existirem 
inúmeros estudos sobre o efeito de uma grande quantidade de substâncias tóxicas sobre esta 
espécie (Costa et al., 2008; Rizzo, 2011). Esta espécie, normalmente chamada de pulga de água, 
pertencente ao género Daphnia, à ordem Cladocera e são organismos planctónicos caracterizados 
por apresentarem antenas torácicas achatadas usadas para produzir uma corrente e assim 
capturarem as partículas em suspensão na água, para sua alimentação. 
Esta espécie tem elevada importância nas cadeias alimentares aquáticas e é uma fonte 
significativa de alimento para peixes e outros predadores invertebrados. Estes crustáceos 
possuem um ciclo de vida relativamente curto, apresentam sensibilidade a várias substâncias 
presentes no ambiente e necessitam de menores volumes de solução-teste do que os testes 
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ecotoxicológicos com microalgas e peixes, devido à sua pequena dimensão. As organizações 
internacionais EPA, ISO, OECD, Environment Canada e ASTM (American Society for Testing and 
Materials) desde 1984 estabeleceram e padronizaram testes de toxicidade aguda e crónica para a 
espécie Daphnia magna, pois apresentam características como o ciclo de vida curto, fácil 
manuseamento, elevada e rápida reprodução, além de apresentarem sensibilidade a muitas 
substâncias potencialmente tóxicas (Costa et al., 2008; Ebert, 2005; Tatarazako & Oda, 2007). 
 
 
 
Figura 2.5- Daphnia magna  Fonte: FCT-UNL, (2009) 
 
Peixes 
 
Os peixes são os principais representantes dos consumidores secundários nas cadeias 
tróficas do ecossistema aquático. O propósito dos testes ecotoxicológicos agudos utilizando 
peixes, é avaliar o possível risco de toxicidade em espécies semelhantes no meio ambiente, que 
pode dever-se à descarga de efluentes domésticos e industriais no meio recetor (Costa et al., 
2008; Rizzo, 2011). As espécies mais comuns nos testes de ecotoxicidade são Oncorhynchus 
mykiss (Figura 2.6), normalmente conhecida como truta arco-íris e Lepomis macrochirus (Figura 
2.7), uma vez que são espécies indicadoras particularmente sensíveis e apresentam uma vasta 
informação científica que permitiu caracterizar a resposta a contaminantes ambientais (Rizzo, 
2011; USEPA, 1996). Normalmente, os testes ecotoxicológicos utilizando peixes como organismo-
teste apresentam boa sensibilidade às substâncias potencialmente tóxicas e permitem análise em 
tempo real. No entanto, estes testes ecotoxicológicos apresentam algumas desvantagens como 
problemas de padronização, requerem maior tempo de exposição, exigem equipamentos 
específicos e operadores especializados (Farré & Barceló, 2003; Rizzo, 2011).  
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Figura 2.6- Oncorhynchus mykiss  Fonte: Fish World, (2010) 
  
 
 
Figura 2.7- Lepomis macrochirus  Fonte: Bclegg, (2016) 
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 Caracterização da estação de Tratamento de águas residuais de 
Fernão Ferro  
 
2.6.1. Considerações gerais 
 
As águas residuais que afluem à ETAR de Fernão Ferro são constituídas por águas 
residuais do tipo doméstico, provenientes da freguesia de Fernão Ferro, concelho do Seixal. 
Encontra-se em funcionamento desde 1988, tendo sido posteriormente ampliada, com o objetivo 
de aumentar a capacidade da infraestrutura e melhorar a operacionalidade e eficácia de 
tratamento, assim como melhorar a qualidade do efluente.  
 
A ETAR de Fernão Ferro apresenta capacidade de tratamento instalada para um caudal 
de 5890 m3/dia correspondendo a cerca de 32 700 habitantes. Além da infraestrutura, a ETAR 
possui cerca de 10 quilómetros de emissários e duas estações elevatórias. Este efluente após 
sofrer tratamento adequado é descarregado no rio Judeu que desagua no estuário do rio Tejo. 
 
 
 
Figura 2.8- ETAR de Fernão Ferro  Fonte: SIMARSUL, (2006) 
 
2.6.2.  Descrição do sistema de tratamento da ETAR de Fernão Ferro 
 
O sistema de tratamento adotado na ETAR de Fernão Ferro (Figura 2.8) possui duas 
linhas de tratamento, à exceção da etapa de decantação primária. No que se refere à fase líquida, 
o sistema de tratamento abrange um tratamento preliminar constituído por obra de entrada (Figura 
2.10), em que a receção das águas residuais brutas é feita numa caixa para retenção de sólidos 
grosseiros, equipada com uma garra bivalve e uma gradagem manual de 50 mm seguida de duas 
linhas com um sistema de pré-tratamento, constituído por um sistema compacto de tamisação, 
remoção de areias, óleos e gorduras (desarenador/desengordurador). Posteriormente os gradados 
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e areias são colocados em contentores e enviados para o destino final apropriado, o aterro 
sanitário. As gorduras são encaminhadas posteriormente para o tratamento da fase sólida. 
 
Figura 2.9- Esquema de tratamento da fase líquida da ETAR de Fernão Ferro 
O efluente segue para o tratamento primário, onde é elevado através de 2(+1) bombas de 
poço seco para o decantador primário, onde ocorre a remoção dos sólidos de menor dimensão 
que ainda subsistem no caudal afluente e a remoção parcial da matéria orgânica (Figura 2.11).  
 
 
Figura 2.10- Obra de entrada 
 
Figura 2.11- Decantador primário 
Na fase do tratamento secundário, o efluente é conduzido para o tratamento secundário 
assegurado por duas valas de oxidação (Figura 2.12), onde a oxigenação é proporcionada por 
dois arejadores de superfície de eixo vertical, precedidos por tanque de contacto (seletor) com três 
agitadores. A etapa de decantação secundária é composta por duas linhas de tratamento. 
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A ETAR dispõe ainda de tratamento terciário, em que o efluente passa por uma etapa de 
desinfeção, anteriormente garantida por dois canais com lâmpadas ultravioleta (UV) de baixa 
pressão, alto rendimento e limpeza automática. 
Parte de água residual tratada é reutilizada como água de serviço na ETAR, existindo para 
o efeito um reservatório de água residual tratada sob os canais de UV e um grupo hidropressor. 
  
 
Figura 2.12- Valas de oxidação 
 
 
Figura 2.13- Decantador secundário 
Na fase sólida (Figura 2.14), o tratamento das lamas geradas do tratamento primário e do 
tratamento biológico é assegurado por um espessador gravítico, seguido de digestão anaeróbia a 
frio das lamas espessadas em dois digestores (Figura 2.15), e desidratação mecânica das lamas 
digeridas em duas centrífugas (Figura 2.16). O armazenamento das lamas desidratadas é feito 
num silo de lamas com eventual adição de cal. Relativamente ao biogás produzido no processo de 
digestão de lamas é encaminhado para o gasómetro, que procede à sua queima, sem produção 
de energia. 
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Figura 2.14- Esquema de tratamento da fase sólida da ETAR de Fernão Ferro 
 
 
 
 
Figura 2.15- Digestor de lamas 
 
 
Figura 2.16- Centrífuga 
A ETAR de Fernão Ferro possui também um sistema de desodorização na zona de pré-
tratamento, desidratação e espessamento constituída por dois biofiltros com lavagem a montante. 
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Figura 2.17- Gasómetro. 
 
É descrito de forma estruturada a sequência das operações unitárias que o sistema de 
tratamento da fase líquida e da fase sólida da ETAR de Fernão Ferro (Pinheiro, 2011). 
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A fase líquida é constituída por: 
➢ Câmara de chegada, com respetivo by-pass (1 linhas); 
➢ Caixa de retenção de sólidos grosseiros com garra bivalve e gradagem grossa (50 
mm) com limpeza manual (1 linha); 
➢ Tamisação, remoção de areias, óleos e gorduras (desarenador/desengordurador) 
(2 linhas); 
➢ Elevação inicial (1 linha – 2(+1) bombas); 
➢ Medidor de caudal a tratar (1 linha); 
➢ Decantação primária em decantador de planta circular (1 linha); 
➢ Tanque de contacto (seletors) (2 linhas); 
➢ Reatores biológicos por lamas ativadas em valas de oxidação (2 linhas); 
➢ Decantação secundária em decantadores de planta circular (2 linhas); 
➢ Recirculação de lamas (2x 1 (+1) bombas) (1 linha); 
➢ Desinfeção em canal UV (2 linhas); 
➢ Medidor de caudal tratado (1 linha); 
➢ Reservatório para água de serviço (1 linha). 
Na fase sólida: 
➢ Descarga gravítica e temporizada das lamas primárias (1 linha); 
➢ Elevação das lamas biológicas em excesso (2x1(+1) bombas) (1 linha); 
➢ Espessamento gravítico das lamas mistas (1 linha); 
➢ Digestão anaeróbia a frio das lamas mistas espessadas (2 linhas); 
➢ Desidratação mecânica de lamas em centrífugas (2 linhas); 
➢ Estabilização das lamas com adição de cal (1 linha); 
➢ Armazenamento de lamas estáveis em silo (1 linha). 
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3. Materiais e métodos 
 
 Metodologia geral de ensaio  
 
A ecotoxicidade da água residual de origem doméstica foi determinada através do teste de 
inibição do crescimento para plantas aquáticas das espécies Lemna minor e Lemna gibba, 
segundo a metodologia descrita na norma da OECD nº221, adaptada a 26 de abril de 2006. 
O teste ecotoxicológico consiste na exposição de L. minor a diferentes concentrações 
previamente estabelecidas de água residual doméstica, durante um período de ensaio de 7 dias, 
avaliando durante este período a inibição de crescimento da L. minor, espécie escolhida para este 
teste.  
O objetivo do teste de inibição de crescimento da planta aquática L. minor da norma 
OECD, é avaliar e quantificar os efeitos potencialmente tóxicos da água residual doméstica, no 
crescimento vegetativo durante o período do ensaio com base na avaliação de diversos 
parâmetros de avaliação. O parâmetro de avaliação principal é a medição do número de frondes, 
sendo necessário escolher pelo menos mais um parâmetro de avaliação, a área foliar ou peso 
seco e/ou peso húmido, pois, algumas substâncias-teste têm a capacidade de afetar outros 
parâmetros de avaliação do que apenas o número de frondes.  
Antes de iniciar o ensaio ecotoxicológico com a água residual, procedeu-se a um teste de 
referência, em que o organismo-teste é sujeito a uma substância de referência tóxica, como o 
dicromato de potássio, de modo a atender os critérios de controlo de qualidade (OECD, 1999). 
A fim de quantificar os efeitos da água residual doméstica no crescimento de L. minor, o 
seu crescimento foliar em várias concentrações de água residual é comparado com o controlo, 
permitindo assim a determinação da concentração causadora da inibição específica do 
crescimento em percentagem, sendo expressada em CE, como por exemplo CE50.  
A área foliar total apresenta vantagens em consideração com outros parâmetros de 
avaliação, pois pode ser determinada para cada recipiente-teste e controlos no início, meio e no 
final do teste, enquanto outros parâmetros apenas podem ser medidas no início e fim do teste. 
Para a validação do teste o tempo de duplicação das frondes deve ser menor que 2,5 dias (60 
horas) e a taxa média de crescimento específico igual ou superior a 0,275 dias-1. 
A norma da OECD obriga a que todo o material em contacto com a substância de teste 
deva ser de vidro ou de outro material quimicamente inerte. Estes devem ser livres de 
contaminantes químicos e esterilizados. Os recipientes devem ser largos o suficiente para permitir 
o crescimento da planta, sendo o volume mínimo da solução-teste de 100 mL. Se a L. minor for 
recolhida no seu habitat natural, as plantas devem ser mantidas em cultura no mesmo meio do 
controlo durante um período de oito semanas, antes de se iniciar o teste.  
A cultura deve estar visivelmente livre de contaminação por outros organismos, como 
algas e protozoários. A qualidade e a uniformidade das plantas devem ser garantidas, pois terão 
um impacto significativo no resultado do teste. Assim, as plantas preferenciais para o teste devem 
ser jovens, de crescimento rápido, não descoloradas e sem lesões visíveis, no mínimo com duas 
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frondes, pois um elevado número de frondes únicas pode ser indicador de stresse ambiental, 
como falta de nutrientes, intensidade luminosa e temperatura. É recomendada a utilização do meio 
nutriente modificado Swedish standard (SIS) no cultivo e no controlo do teste utilizando a L. minor. 
O meio nutriente Steinberg modificado também é adequado. 
No teste de ecotoxicidade devem ser utilizadas pelo menos cinco concentrações e pelo 
menos devem ser utilizadas três réplicas em cada concentração. O número de réplicas deve ser 
pelos menos três em cada concentração-teste e controlo. A L. minor deve conter entre duas a 
quatro plantas quando transferidas para os recipientes teste e deve conter entre nove a doze 
frondes. Em cada recipiente-teste deve ser colocado o mesmo número de plantas e frondes. 
O ensaio pode decorrer em regime estático, semi-estático ou dinâmico, devendo ser 
fornecida iluminação fluorescente branca quente ou fria contínua com uma intensidade luminosa 
entre 6500 a 10000 lux e a uma temperatura de 24 ± 2º C. O pH do meio nutriente do controlo não 
deve aumentar 1,5 unidades durante o teste, no entanto se o desvio for superior a 1,5 unidades 
não invalida o teste se os outros critérios de validação forem cumpridos. O valor de pH deve ser 
medido no início e no final do ensaio, caso se utilize o teste estático.  
 
As amostras de água residual bruta e tratada foram caracterizadas, tendo sido analisados 
os seguintes parâmetros, como CQO, SST, fósforo total e azoto Kjeldahl (orgânico e amoniacal), 
parâmetros estes possíveis de provocar toxicidade. 
 
 Parâmetros de avaliação 
 
O principal objetivo deste estudo é avaliar a inibição do crescimento da L. minor, segundo 
a norma da OECD nº221, medido através dos seguintes parâmetros de avaliação como o número 
de frondes (folhas) e área foliar no início, numa fase intermédia e final do ensaio. Foi também 
medido o pH das várias concentrações da substância-teste e controlos. 
 
Os efeitos das substâncias-tese no crescimento vegetativo de L. minor são avaliados 
através das variáveis-resposta, taxa de crescimento média específica e yield, segundo a norma da 
OECD nº 221. 
A taxa de crescimento média específica é calculada com base nas alterações logarítmicas 
do número de frondes e da área foliar, ao longo do ensaio, no grupo de tratamento e nos 
controlos, usando a equação abaixo: 
% 𝐼𝑟 =
(µ𝐶 −  µ𝑇)
µ𝐶
× 100 
Onde: 
% 𝐼𝑟: percentagem de inibição da taxa de crescimento média específica; 
µ𝐶: valor médio para µ no controlo; 
µ𝑇: valor médio para µ no grupo de tratamento 
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A variável-resposta % 𝐼𝑦yield é calculada com base nas alterações do número de frondes 
e da área foliar, nos controlos e grupos de tratamento até à finalização do teste de inibição, 
segundo a equação em baixo: 
% 𝐼𝑦 =
(𝑏𝑐 − 𝑏𝑟)
𝑏𝑐
× 100 
 Onde: 
% 𝐼𝑦: percentagem de redução em yield; 
𝑏𝑐: biomassa final menos a biomassa inicial para o grupo de controlo; 
𝑏𝑟: biomassa final menos a biomassa inicial para casa grupo de tratamento. 
 
 Os valores de inibição de crescimento entre as duas variáveis não são comparáveis, pois 
a taxa de crescimento média específica é baseada no padrão de crescimento exponencial de L. 
minor, em que a toxicidade é calculada no efeito sobre a taxa de crescimento, independentemente 
da taxa de crescimento média específica dos controlos ou duração do teste. Já os resultados 
obtidos através de yield dependem de todas estas variáveis. Por isso, a aplicação da taxa de 
crescimento média específica para determinar a toxicidade é cientificamente preferível do que os 
valores de toxicidade baseadas em yield. 
 
3.2.1. Número de frondes 
 
O número de frondes (folhas) inicial, na fase intermédia e final foi avaliado através do 
comando de contagem de partículas do programa ImageJ (National Institutes of Health, 2018), que 
através do processamento da imagem permitiu delimitar a circularidade das partículas e o 
tamanho mínimo das partículas a serem contadas (Figura 3.1). Também, foi verificada a 
veracidade de contagem de partículas, comparando os valores obtidos através do programa com a 
contagem feita pelo operador, apresentando um erro máximo de 10%. 
 
 
35 
 
 
 
Figura 3.1- Contagem do número de frondes através do programa ImageJ 
 
3.2.2. Área foliar 
 
A área foliar, também foi calculada através do programa de processamento de imagem 
ImageJ, em que a imagem foi processada através de vários comandos para o cálculo da área 
foliar de cada fronde. O programa delimita todas as frondes (Figura 3.1), e partindo de uma escala 
predefinida, calcula a área total de cada fronde (Figura 3.2).  
 
 
 
 
Figura 3.2- Delimitação do número de frondes no programa ImageJ 
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 Organismo-Teste 
 
O organismo-teste utilizado foi a macrófita aquática L. minor, devido à sua fácil 
manutenção, crescimento rápido e baixo custo, ou até gratuito, se recolhida no seu habitat natural. 
A macrófita foi recolhida num poço numa zona rural localizada na freguesia e concelho de 
Almeirim, Portugal. Após ser recolhida, foi isolada e mantida em condições recomendadas pela 
norma nº221 da OECD (OECD, 2006) e foi identificada como Lemna minor (Palhinha, 1939).  A 
espécie apresenta frondes pequenas de 2 a 3 milímetros e pouco convexas na face interior. 
Segundo Palhinha (1939), L. minor está presente apenas durante os meses de Fevereiro a 
Outubro e distribui-se por quase todo o território de Portugal Continental.  
 
 
Figura 3.3- Isolamento da cultura L. minor 
 
3.3.1. Meio nutriente 
 
O meio de cultura utilizado na manutenção da cultura, nos testes de referência e no teste 
de ecotoxicidade foi o meio de Steinberg modificado, bastante adequado para o crescimento de L. 
minor. O meio Steinberg modificado foi preparado a partir de 8 soluções-stock, com composição e 
concentrações indicadas na Tabela 3.1, utilizando água desionizada na diluição. Todas as 
soluções-stock foram autoclavadas a 121ºC durante 20 minutos para esterilização, exceto a 
solução 8 que apenas foi adicionada após a autoclavagem. O pH do meio de cultura foi corrigido 
para 5,5± 0,2 como preconizado pela norma. 
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Tabela 3.1- Composição e respetivas concentrações do meio nutriente Fonte: OECD, (2006) 
Substância Meio nutriente 
Macronutrientes g/L 
solução stock 1 
KNO3 17,5 
KH2PO4 4,5 
solução stock 2 
MgSO4 · 7H2O 5 
solução stock 3 
Ca(NO3)2 · 4H2O 14,75 
Micronutrientes mg/L 
solução stock 4 
H3BO3 120 
solução stock 5 
ZnSO4 · 7H2O 180 
solução stock 6 
Na2MoO4 · 2H2O 44 
solução stock 7 
MnCl2 · 4H2O 180 
solução stock 8 
FeCl3 · 6H2O 760 
EDTA  1 500 
 
  
 Amostragem da água residual  
 
As amostras de água residual doméstica bruta e tratada, recolhidas na ETAR de Fernão 
Ferro, foram recolhidas no dia 12 de julho de 2018 pelas 10 horas. A água residual bruta foi 
recolhida na obra de entrada e a água residual tratada no fim da linha de tratamento, sendo ambas 
acondicionadas em recipientes, que depois de recolhidos foram mantidos na câmara frigorifica à 
temperatura de 4º C. Os testes ecotoxicológicos foram efetuados no dia seguinte à amostragem e 
caracterizada nos primeiros dias após a recolha, para a determinação dos parâmetros, 
destacando-se CQO, SST, fósforo total e azoto Kjeldahl. 
 
 Substância de referência 
 
Inicialmente foi realizado um ensaio com a substância inibidora de referência, o dicromato 
de potássio (K2Cr2O7) com grau de pureza superior a 98%, de modo a demonstrar a validade e a 
precisão das condições utlizadas nos ensaios. O dicromato de potássio é utlizado como 
substância de referência, i) devido ao seu efeito no crescimento da L. minor estar bem 
documentado, ii) as soluções stock podem ser preparadas sem utilizar agentes solubilizantes iii) e 
por  apresentar estabilidade durante o período de ensaio de sete dias (OECD, 1999). No primeiro 
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teste de referência foram utilizadas seis concentrações teste de 0,7 mg.L-1 a 30 mg.L-1. No 
segundo teste de referência também foram utilizadas 6 concentrações no intervalo de 0,125mg.L-1 
a 4 mg.L-1. Em ambos os testes foi utilizado meio de cultura para a diluição para solubilizar o 
dicromato de potássio. As concentrações utilizadas no teste com o  dicromato de potássio foram 
sugeridas pelo teste interlaboratorial (Ring-Test) da OECD, em que vários laboratórios 
submeteram L. minor a diferentes concentrações da substância de referência tóxica afim de 
calcular a CE50 (OECD, 1999). 
 
 
3.5.1.  Procedimento experimental do teste de referência  
 
O ensaio de referência consistiu em expor L. minor em fase de crescimento exponencial a 
diferentes concentrações de dicromato de potássio e nas condições predefinidas pela norma. 
O ensaio consistiu em adicionar a erlenmeyer´s de 250 mL, diferentes volumes da 
substância-teste, aferindo o volume de 100 mL com meio nutriente. Adicionou-se posteriormente 
12 frondes uniformes em cada recipiente, tendo sido tapados com algodão cardado e gaze 
hidrófila, de modo a haver trocas gasosas. Todas as concentrações-teste e controlo foram 
mantidas a uma temperatura de 24 ± 2ºC e iluminação fluorescente uniforme contínua do tipo 
branca fria, a uma intensidade luminosa de 6,5 KLux, durante um período de ensaio de sete dias. 
As diferentes concentrações-teste e controlos foram colocados de forma aleatória, para minimizar 
a influência das diferenças espaciais na intensidade luminosa e temperatura. Procedeu-se a dois 
testes de referência com o dicromato de potássio, um entre as concentrações de 0,7 a 30 mg.L-1 e 
outro entre as concentrações de 0,125 a 4 mg.L-1. Os parâmetros de avaliação, número de frondes 
e área foliar, foram medidos no início, a meio e no fim do teste. 
 
 
 Efluente-teste 
 
A substância-teste utlizada neste estudo foi a água residual bruta e tratada de origem 
doméstica. Neste estudo pretende-se avaliar a toxicidade da água residual com a Lemna minor. 
Foram utilizadas cinco concentrações-teste para água residual bruta e também para a água 
residual tratada, testando-se concentrações de efluente entre 6,25% e 100% (sem diluição), 
utilizando-se como meio de diluição para ambas águas residuais, a água ultrapura, utilizando 
sistema de purificação Milli-Q® Integral 3, e utilizando meio de cultura Steinberg modificado 
apenas no controlo. A principal diferença no procedimento entre a realização de testes de inibição 
de crescimento de L. minor com apenas uma substância e uma amostra de efluente, diz respeito à 
preparação das soluções-teste. Quando se testam produtos químicos, por norma são dissolvidas  
diferentes quantidades da substância a testar no meio de cultura para criar uma série de 
concentrações mas no caso dos efluentes não é exequível porque i) pode ser necessário testar 
100% da amostra e ii) se a amostra for diluída apenas com meio de cultura, a concentração de 
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nutrientes seria diferente entre concentrações. Portanto a diluição das águas residuais para os 
testes de ecotoxicidade foi feita com água ultrapura.  
 
 
3.6.1. Procedimento experimental do teste de inibição de crescimento de L. minor 
 
O teste de inibição do crescimento de Lemna minor L, ocorreu com as mesmas condições 
de ensaio que o teste de referência. As concentrações da água residual bruta e tratada utilizadas 
no teste de inibição do crescimento da L. minor foram de 100%, 50%, 25%, 12,5% e 6,25%. Todas 
as condições preestabelecidas no teste de ecotoxicidade encontram-se discriminadas na Tabela 
3.2. 
 
 
Figura 3.4- Instalação do teste de ecotoxicidade com as águas residuais em condições controladas 
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Tabela 3.2- Resumo das condições preestabelecidas no teste de ecotoxicidade. 
 
 
 Caracterização físico-química da água residual 
 
Antes da iniciação dos testes de ecotoxicidade em água residual bruta e tratada procedeu-
se à sua caracterização. As caracterizações das águas residuais devem ocorrer no menor espaço 
de tempo entre a recolha e a caracterização, para evitar a degradação dos componentes 
dissolvidos. 
 
3.7.1. CQO 
 
O teor de matéria orgânica foi determinada através da carência química de oxigénio 
(CQO). O método baseia-se numa ebulição com refluxo, em que o excesso de dicromato de 
potássio foi titulado com uma solução de sulfato de ferro (II) e amónia, na presença do indicador 
ferroína (A.P.H.A., 1998).  
 
3.7.2. Sólidos suspensos totais 
 
A determinação dos sólidos suspensos totais (SST) foi realizada através de uma filtração 
em vácuo, com um volume de amostra de 25 mL e 50 mL para a água residual bruta e tratada, 
respetivamente, foi seco em estufa a 105 º C durante 2 horas e posteriormente arrefecido em 
exsicador e pesado (A.P.H.A., 1998). 
Critério Condição 
Tipo de teste estático  
Temperatura ( ºC) 24 ± 2 
Intensidade luminosa (Klux) 6,5  
Características da iluminação  luz fluorescente branca fria 
Fotoperíodo iluminação contínua 
Recipiente Teste erlenmeyer´s de 250 mL 
Volume de solução-teste 100 mL 
Nº de frondes por recipiente 12  
Concentrações Testadas 5 (100%, 50%, 25%, 12,5% e 6,25%) e 1 
controlo 
Nº de réplicas 3 (solução-teste) e 6 (controlo) 
Duração do teste (dias) 7  
Parâmetros de avaliação  número de frondes e área foliar 
Amostragem  início, meio e fim do teste 
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3.7.3. Azoto Kjeldahl 
 
O método Kjeldahl permite determinar o azoto orgânico e o azoto amoniacal em 
simultâneo. As amostras foram digeridas e depois destiladas, utilizando um destilador 
semiautomático VELP SCIENTIFICA UDK 139 para libertar todo o amoníaco. Posteriormente, o 
amoníaco foi quantificado através de titulação (A.P.H.A., 1998). 
 
3.7.4. Fósforo Total 
 
A concentração de fósforo total foi determinada através do método de espectrofotometria 
de absorção molecular com comprimento de onda de 800 nm, através do espectrofotómetro 
Camspec M501Single Beam UV/ Vis (A.P.H.A., 1998). 
 
 
 
 Análise de resultados 
 
As análises dos dados foram feitas como descrito em Moreira et al., (2017). Assim, depois 
da verificação da normalidade (teste Shapiro-Wilk) e homogeneidade (teste de Levene), os valores 
de CE50 foram calculados através da regressão não-linear utilizando a curva logística de três 
parâmetros no software Sigma Plot 11.0 (Systat, 2008). 
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4. Resultados e Discussão 
 
 Isolamento e crescimento da cultura L. minor 
 
O trabalho inicial efetuado teve como objetivo isolar a L. minor e estabelecer a sua cultura 
com crescimento exponencial. 
A curva de crescimento representada na Figura 4.1 corresponde ao ensaio de crescimento 
realizado no período inicial (primeiras quatro semanas) de L. minor às condições estandardizadas 
pela norma n.º 221 da OECD (OECD, 2006). 
 
 
Figura 4.1- Curva de crescimento médio de L. minor em condições padronizadas 
 
 
Da análise da Figura 4.1 pode-se referir que a L. minor apresentou um crescimento 
exponencial entre 1 a 28 dias, tendo-se adaptado facilmente ao meio da cultura por não ter 
apresentado uma fase de adaptação. 
Na Figura 4.2 pode-se observar que até aos 21 dias do crescimento de L. minor, as 
plantas com apenas uma fronde eram mais comuns, possivelmente devido à adaptação da 
espécie às condições preestabelecidas. Após este período, as plantas com três frondes 
começaram a ser mais comuns, o que indica uma boa adaptação de L. minor às condições da 
cultura. As plantas que apresentam entre duas a três frondes demonstram uma boa adaptação ao 
meio, uma vez que um elevado número de plantas com apenas uma fronde pode ser indicador de 
stresse ambiental (Appenroth et al., 2013). Como as macrófitas não cobriam totalmente a 
superfície do meio da cultura, as microalgas desenvolveram-se significativamente. Para evitar esta 
competição das microalgas por luz e nutrientes com a L. minor, procedeu-se à substituição do 
meio da cultura a cada três dias, o que reduziu o crescimento das microalgas. 
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Figura 4.2- Número de frondes de L. minor ao longo do tempo 
 
Assim, os resultados obtidos neste ensaio permitem comprovar a capacidade de 
adaptação da macrófita às condições padronizadas pela norma. 
 
 
A partir do 28º dia o crescimento exponencial da L. minor diminuiu, tendo oscilado entre o 
35º e 50º dia (Figura 4.3). Neste período, tentou-se perceber a razão desta oscilação, tendo-se 
verificado que havia um defeito no luxímetro e que a intensidade luminosa era somente cerca de 
3000 lux. Adicionalmente, como a temperatura ambiente aumentou, a temperatura no laboratório 
passou para valores superiores a 26º C. Como consequência, as plantas apresentaram maior 
dificuldade de adaptação às novas condições de ensaio, não relevando crescimento exponencial. 
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Figura 4.3- Crescimento médio de L. minor ao longo do ensaio 
 
O aumento de temperatura e a baixa intensidade luminosa, influenciaram o crescimento 
da macrófita L. minor, como também permitiram a proliferação das algas (Figura 4.4). A alteração 
das condições de crescimento padronizadas permitiu verificar que a variação de temperatura e de 
intensidade luminosa não se mostravam favoráveis ao crescimento exponencial de L. minor. 
 
 
Figura 4.4- Aspeto da cultura L. minor (contaminação por algas) 
 
Vários autores têm demonstrado a influência dos fatores ambientais no crescimento de 
Lemna spp., particularmente da temperatura, da iluminância e do pH para um crescimento ótimo 
da macrófita L. minor (Hillman, 1961; Hillman et al., 1978; Ziegler et al., 2015). A temperatura ideal 
ao crescimento de L. minor encontra-se na faixa de 22-26ºC, o pH na faixa 5-9, e a faixa de 
intensidade luminosa entre 6500-10000 Lux (Cheng & Stomp, 2009; Hillman et al., 1978; OECD, 
2006). 
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Subsequentemente, os fatores foram corrigidos para os valores padronizados pela norma 
nº221 da OECD, com um aumento da intensidade luminosa aproximadamente de 6500 Lux e 
refrigerando a sala onde se encontrava a cultura para uma temperatura de cerca de 24ºC, através 
de um aparelho de ar condicionado.  
 
 
Figura 4.5- Aspeto de L. minor após a correção dos fatores ambientais (isenta de algas). 
Com estas alterações, L. minor retomou o crescimento exponencial a partir do dia 42 
(Figura 4.3) e a contaminação por algas foi controlada, não havendo a presença de algas (Figura 
4.5). 
 
Não obstante todos os condicionalismos indicados, mas tendo em conta as condições no 
isolamento da cultura L. minor, salienta-se que a taxa de crescimento da macrófita apenas foi 
válida para o teste de inibição de crescimento de L. minor em efluentes, o que não ocorreu no 
teste referência. 
No que diz respeito ao pH, o valor de pH ideal para L. minor é de 5,5, não tendo havido 
durante o teste oscilações superiores a 1,5 unidades, como exigido pela norma para os controlos. 
 
 
 Teste de referência com o dicromato de potássio 
 
Nas Figura 4.6 e Figura 4.7 encontra-se representada a inibição do crescimento do 
número de frondes de L. minor e a inibição do crescimento da área foliar de L. minor em função da 
concentração de dicromato de potássio, respetivamente.  
46 
 
 
 
Figura 4.6- Inibição da taxa de crescimento específico do nº de frondes de L. minor em função da 
concentração de dicromato de potássio 
 
Figura 4.7- Inibição da taxa de crescimento específico da área foliar de L. minor em função da 
concentração de dicromato de potássio 
 
 
Na Figura 4.6 apenas são representados dois valores, isto é, apenas são representadas 
as duas maiores concentrações testadas (2 e 4 mg. L-1). As quatro concentrações mais baixas 
testadas não apresentaram inibição no número de frondes, mas surpreendentemente um aumento 
do número de frondes em relação ao controlo. Este fenómeno é conhecido como efeito hormesis, 
uma resposta adaptativa das células ou organismo a stresse moderado, provocado por baixas 
concentrações de substância potencialmente tóxica (Mattson, 2008).  
Os resultados em relação ao parâmetro yield, para o número de frondes e área de 
crescimento média específica não se encontram representados graficamente, porque estes 
parâmetros foram similares. 
Durante o teste de referência com o dicromato de potássio foi possível observar uma 
elevada inibição das algas tanto nas concentrações mais baixas como nos controlos (Figura 4.8). 
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Figura 4.8- Fim do teste de referência com dicromato de potássio 
 
As concentrações utlizadas para o teste de referência com dicromato de potássio foram 
escolhidas a partir do teste de comparação interlaboratorial (Ring-Test) da OECD (OECD, 1999). 
O primeiro teste de referência com o dicromato de potássio, com concentrações entre 0,7- 30 
mg.L-1, demonstrou que a gama de concentração do dicromato de potássio não era ideal, pois 
provocou a necrose e clorose de L. minor durante o teste. Este intervalo foi escolhido porque ainda 
não tinha sido feita a identificação da espécie. Como outras espécies do género Lemna são 
menos sensíveis ao dicromato de potássio, decidiu-se assim incluir uma gama de concentrações-
teste mais elevadas.  
Após a identificação da espécie como L. minor, procedeu-se à repetição do teste de 
referência e foi escolhida uma gama de concentração de dicromato de potássio inferior (0,125 a 4 
mg. L-1), de modo a calcular CE50. 
Na Tabela 4.1 encontram-se os valores relativos ao CE50 obtidos no teste de referência 
com o dicromato de potássio, com o respetivo intervalo de confiança de 95%. 
  
48 
 
 
Tabela 4.1- Resumo dos valores de CE50 obtidos no teste de ecotoxicidade com dicromato de 
potássio, com o respetivo intervalo de confiança de 95% 
 
 
Foi calculada a taxa de crescimento média específica, µ, para verificar se o crescimento 
de L. minor ocorria de modo exponencial durante o teste, como é exigido pela norma para que o 
teste de ecotoxicidade seja válido. A taxa de crescimento obtida no teste de referência foi de 0,161 
dia-1, sendo valor mínimo indicado pela norma para a taxa de crescimento é de 0,275 dia-1, não 
sendo assim possível validar o teste de referência. 
Os valores obtidos de CE50 para o parâmetro de avaliação número de frondes, nas 
variáveis-resposta yield e taxa de crescimento média específica, foram as concentrações de 3,24 
e 2,81 mg.L-1, respetivamente (Tabela 4.1). 
A CE50 obtida para o parâmetro de avaliação número de frondes-taxa de crescimento 
média específica está de acordo com os valores obtidos em vários laboratórios, no teste de 
comparação interlaboratorial de OECD (Ring-Test). O intervalo típico de CE50 indicado pela OECD 
é de 2 a 4 mg.L-1, mas apesar deste intervalo, os valores de CE50 nos vários laboratórios que 
participaram no Ring-Test variam entre 1,1 e 29,2 mg.L-1 (OECD, 1999). 
No parâmetro área foliar, a CE50, para cada variável resposta, é 1,47 mg.L-1 para yield e 
1,47 mg.L-1 para a taxa de crescimento média específica. A CE50 no parâmetro de avaliação área 
foliar coincidentemente teve o mesmo valor de concentração. A OECD defende que os valores de 
CE50 na taxa de crescimento média específica são normalmente superiores aos resultados obtidos 
em yield (OECD, 2006).  
Estas diferenças entre yield e a taxa de crescimento média específica não podem ser 
interpretadas como uma diferente sensibilidade entre as duas variáveis resposta, dado que os 
valores são matematicamente distintos (OECD, 2006). Porém, isto não foi possível demonstrar 
neste ensaio, pois os valores de yield foram iguais ou comparáveis aos da taxa de crescimento 
média específica. 
  
Parâmetro de avaliação CE50 (mg.L-1) 
Nº de frondes - Yield 
3,24 (1,76-4,73) 
 
Nº de frondes – Taxa de crescimento 
média específica 
2,81 (1,73-3.89) 
Área Foliar - Yield 1,47 (0.84-2.09) 
Área Foliar – Taxa de crescimento média 
específica  
1,47 (0.84-2.09) 
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 Teste de inibição de crescimento de L. minor em água residual 
doméstica 
 
4.3.1. Caracterização da água residual 
 
Os resultados obtidos na caracterização analítica das águas residuais brutas e tratadas da 
ETAR de Fernão Ferro, em comparação com os valores limite emissão segundo a legislação 
vigente, DL nº236/98 (Tabela 4.2). 
 
Tabela 4.2- Resultados obtidos da análise ao efluente bruto e tratado da ETAR de Fernão Ferro, 
comparativamente aos valores limite de emissão (VLE) 
Parâmetros Água residual bruta 
Água residual 
tratada 
VLE 
pH 7,66 7,69 6,0-9,0 
CQO (mgO2.L-1) 1246 32 150 
SST (mg.L-1) 637 6 60 
Ptotal (mgP.L-1) 15 6,5 10 
NKjeldahl (mgN.L-1) 123 36 1 
1 O Decreto-Lei n. º236/98A legislação vigente não apresenta VLE para este parâmetro.   
 
A qualidade da água residual bruta apresenta grande diferença em relação à água residual 
tratada, em relação aos parâmetros analisados (Tabela 4.2) como era expectante.  
Todos os parâmetros analisados para a água residual tratada estão dentro dos VLE. 
 
 
4.3.2. Toxicidade da água residual doméstica bruta 
 
Os resultados dos testes de ecotoxicidade com a água residual doméstica bruta e tratada 
com a macrófita L. minor apresentam evidências de efeitos agudos (mortalidade), como a redução 
do número de frondes e da área foliar. 
Para validação do teste de ecotoxicidade com os efluentes, foi calculada a taxa de 
crescimento média específica, µ, para verificar se o crescimento de L. minor ocorria de modo 
exponencial durante o teste, como é exigido pela norma para que o teste de ecotoxicidade seja 
válido. A taxa de crescimento obtida no teste com os efluentes foi de 0,361 dia-1, respetivamente, 
sendo valor mínimo indicado pela norma para a taxa de crescimento é de 0,275 dia-1, sendo assim 
o teste válido. 
 
Na Tabela 4.3 estão representados os valores relativos à CE50 obtidos no teste de 
ecotoxicidade com água residual bruta, com o respetivo intervalo de confiança de 95%. 
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Tabela 4.3- Resumo dos valores de CE50 obtidos no teste de ecotoxicidade com água residual bruta, 
com o respetivo intervalo de confiança de 95% 
Parâmetro de avaliação CE50 (%) 
Nº de frondes - Yield 
4,60 (1,07-8,12) 
 
Nº de frondes – Taxa de crescimento média 
específica   
11,21 (8,86-13,57) 
Área Foliar - Yield 9,58 (3,17-16,00) 
Área Foliar – Taxa de crescimento média 
específica   
9,58 (3,17-16,00) 
 
Todas as concentrações de água residual doméstica bruta tiveram efeitos negativos sobre 
o crescimento de L. minor, observando-se clorose e necrose nas frondes. 
Os valores obtidos no ensaio de ecotoxicidade da água residual bruta apresentam 
elevadas inibições de crescimento de L. minor (Figura 4.9). Para número de frondes, yield e a taxa 
de crescimento média específica, obtiveram-se valores de CE50 de 4,6% e 11% da água residual 
bruta, respetivamente. Portanto, o valor de percentagem da água residual bruta obtido para a taxa 
de crescimento média específica, é superior ao valor de percentagem obtido para yield, como era 
previsto pela OECD (OECD, 2006), conforme discutido anteriormente. 
Esta tendência não foi observada para área foliar, em que a CE50 foi de 9,6% para ambos 
os parâmetros. Porém, todos os resultados indicam que uma percentagem de água residual bruta 
reduzida apresenta elevada toxicidade em L. minor. 
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Figura 4.9- Inibição de crescimento de L. minor em função da percentagem de água residual bruta 
em a) yield e em b) taxa de crescimento média específica, no parâmetro número de frondes  e inibição de 
yield de L. minor em função da percentagem de água residual  bruta em c) yield e em d) taxa de crescimento 
média específica, no parâmetro área foliar 
 
 
 
4.3.3. Toxicidade da água residual tratada 
 
Na Tabela 4.4 estão representados os valores obtidos de CE50 do teste de ecotoxicidade 
da água residual tratada, com o respetivo intervalo de confiança de 95%.  
 
 
 
d 
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Tabela 4.4- Resumo dos valores de CE50 obtidos no teste de ecotoxicidade com água residual 
tratada, com o respetivo intervalo de confiança de 95% 
Parâmetro de avaliação CE50 (%) 
Nº de frondes - Yield 
4,95 (-1,88-11,78) 
 
Nº de frondes – Taxa de crescimento média 
específica 
25,62 (24,08-27,16) 
Área Foliar - Yield 26,48 (24,07-27,50) 
Área Foliar – Taxa de crescimento média 
específica 
25,79 (24,07-27,50) 
 
Os resultados obtidos no ensaio de ecotoxicidade de L. minor com a água residual tratada 
apresentam elevadas inibições de crescimento (Figura 4.10). Obtiveram-se valores de CE50 de 5% 
e 26% para o número de frondes para os parâmetros yield e taxa de crescimento, respetivamente. 
Os valores de CE50 calculados para o número de frondes indicam elevada inibição para o 
crescimento da macrófita. Para a área foliar, os valores de CE50 são 27% e 26% de água residual 
tratada, para yield e taxa de crescimento média específica, respetivamente. 
Os resultados indicam que a água residual tratada apresenta elevada inibição de 
crescimento da macrófita L. minor, apesar da toxicidade da água residual bruta apresentar maior 
toxicidade para a macrófita L. minor. Todavia, os resultados obtidos na água residual tratada têm 
maior importância, pois é nesta condição que é descarregada para o meio recetor aquático. 
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Figura 4.10- Inibição de crescimento de L. minor em função da percentagem de água residual 
tratada em a) yield e em b) taxa de crescimento média específica, no parâmetro número de frondes  e 
inibição de yield de L. minor em função da percentagem de água residual tratada em c) yield e em d) taxa de 
crescimento média específica, no parâmetro área foliar 
 
No entanto, os valores obtidos no teste de ecotoxicidade com L. minor a água residual 
bruta e tratada podem-se considerar um caso pontual, pois tem de que ter em conta que a água 
residual tratada vai ser diluída no corpo de água recetor, portanto o risco não será tão elevado 
como indicado nos testes de toxicidade com a água residual tratada. Do mesmo modo, tem que se 
ter em consideração que o efluente não foi recolhido a várias horas do dia, pois uma única 
amostragem do efluente não pode indicar se o efluente apresenta toxicidade ou não. Não sendo 
assim possível indicar se o grau de tratamento da ETAR de Fernão Ferro é suficiente para evitar o 
impacte ambiental no meio recetor aquático. 
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5. Conclusões e perspetivas de trabalhos futuros 
 
Este estudo demostrou o potencial da macrófita flutuante L. minor. como bioindicador de 
toxicidade numa água residual doméstica. 
Na fase inicial do trabalho isolou-se a L. minor e estabeleceu-se a cultura com crescimento 
exponencial entre o 1º e 28º dia, demostrando assim uma fácil adaptação ao meio de cultura. 
Após o 28º dia observou-se que o crescimento de L. minor diminuiu, como consequência da 
diminuição da intensidade luminosa e do aumento da temperatura ambiente, o que contribuiu para 
que a temperatura do laboratório atingisse valores superiores a 26º C, dificultando a adaptação 
das plantas às novas condições de ensaio e o que originou uma diminuição do crescimento de L. 
minor. Subsequentemente, os fatores foram corrigidos para os valores preestabelecidos pela 
norma OECD, com um aumento da intensidade luminosa e diminuição da temperatura, retomando 
novamente o crescimento exponencial. No entanto, a taxa de crescimento no teste de referência 
foi inferior ao valor indicado pela OECD para validação do teste, já no teste de inibição de 
crescimento de L. minor em efluentes, a taxa de crescimento foi superior ao valor exigido pela 
norma, havendo assim validação do teste. 
Face aos resultados obtidos nos testes com os efluentes, pode-se concluir que a água 
residual bruta em pequenas concentrações inibe o crescimento da L. minor. Apesar da água 
residual ter sido tratada na ETAR, a água residual tratada apresentou uma toxicidade só 
ligeiramente inferior à da água residual bruta. Por exemplo, o valor de CE50 obtido para a taxa de 
crescimento específica média da área foliar para a água residual bruta e tratada eram 9,58% e 
25,79%, respetivamente. Apesar desta toxicidade, os valores dos parâmetros físico-químicos da 
água residual tratada determinados não ultrapassaram os VLE. Assim este estudo demostra a 
necessidade de se efetuarem testes ecotoxicológicos em complemento aos parâmetros exigidos 
pelo DL nº236/98. 
Os ensaios de ecotoxicidade utilizando a macrófita L. minor demostraram ser uma 
ferramenta útil, económica e de fácil implementação em relação a outros organismos-teste.  
 
Nesta dissertação foi apenas estudado o potencial da macrófita L. minor como 
bioindicador de toxicidade em água residual doméstica bruta e tratada. No meio aquático recetor 
dos efluentes tratados, existem muitas outras espécies de macrófitas e de outros grupos 
taxonómicos. Como estas espécies podem ter uma sensibilidade maior do que a L. minor, 
recomenda-se fazer testes de ecotoxicologia com uma bateria de organismos-teste de diferentes 
níveis tróficos para a mesma água residual. Adicionalmente, seria importante avaliar o potencial 
risco de outras águas residuais urbanas para além de águas residuais industriais. 
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